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El desarrollo demográfico e industrial en las últimas décadas ha incrementado el uso 
indiscriminado de los recursos hídricos hasta niveles insostenibles. Actualmente se plantea 
un nuevo enfoque de la gestión hídrica que busca recuperar y regenerar el agua residual 
que utilizamos y contaminamos. La contaminación de los recursos hídricos, según la 
Organización Mundial de la Salud (OMS), se define como cualquier alteración física, 
química o biológica que dé como resultado una disminución de la calidad del agua 
provocando efectos adversos en los organismos vivos, o impidiendo su posterior uso.   
Un caso concreto de contaminación lo constituyen las aguas residuales industriales 
que se caracterizan por poseer una composición muy variable según su procedencia y que 
contienen compuestos muy tóxicos para los microorganismos habitualmente empleados en 
los procesos biológicos convencionales. Por otro lado, el empleo masivo de los plaguicidas 
en las últimas décadas, representa una amenaza para la supervivencia a largo plazo de 
importantes ecosistemas, la pérdida de biodiversidad, y graves consecuencias en la salud 
humana, asimismo, muchos plaguicidas son contaminantes persistentes y no 
biodegradables, por lo que su vida media en el agua puede llegar a ser muy elevada. 
 En los últimos años, se ha dedicado una atención especial a los denominados 
contaminantes emergentes, aunque estos contaminantes no han sido regulados ni 
incluidos entre los parámetros de monitorización de calidad de las aguas, han adquirido 
una especial relevancia debido al desarrollo de nuevos métodos de análisis, con menores 
límites de detección, que han permitido detectar estos contaminantes en la mayoría de las 
aguas residuales. Un caso relevante los constituyen los compuestos farmacológicos 
activos (analgésicos, anti-inflamatorios, antibióticos…) presentes en la mayoría de los 
efluentes de las Estaciones Depuradoras de Aguas Residuales urbanas (EDAR) y son 
introducidos continuamente en el medio ambiente. Además, en comparación con otros 
contaminantes emergentes, los fármacos han sido diseñados para provocar una actividad 
fisiológica y farmacológica específica, por lo que pueden producir distintas reacciones en 
los seres vivos y el medio ambiente. En este sentido pueden actuar como disruptores 
endocrinos, crear resistividad microbiológica o producir alteraciones metabólicas en los 
organismos. 
Actualmente existen distintos procesos alternativos y avanzados para el tratamiento 





reducir su toxicidad y contenido de materia orgánica como tratamiento previo, 
transformándose en compuestos más fácilmente biodegradables por un posterior 
tratamiento biológico final. Entre ellos, los Procesos de Oxidación Avanzada (AOPs) han 
surgido en las últimas décadas como solución al problema, debido a su alto potencial para 
destruir la mayoría de los contaminantes orgánicos, y al uso de condiciones suaves de 
operación, lo que facilitará su implementación tecnológica. Los Procesos de Oxidación 
Avanzada (AOPs) se basan en la generación de radicales hidroxilo (
●
OH), especies 
altamente reactivas con un alto potencial de oxidación, capaces de reaccionar con la 
mayoría de compuestos orgánicos de forma no selectiva.  
Entre los OAPs, la fotocatálisis heterogénea presenta una elevada eficiencia en el 
tratamiento de sustancias difícilmente biodegradables, siendo un claro ejemplo del empleo 
con éxito de catalizadores sólidos en la degradación de concentraciones bajas o 
moderadas de contaminantes orgánicos. El proceso fotocatalítico heterogéneo se 
fundamenta en la excitación de un sólido-catalítico, normalmente un semiconductor de 
banda ancha como el TiO2, con fotones cuya energía sea mayor o igual que la energía del 




), reaccionan con 
las especies adsorbidas en la superficie dando lugar a la oxidación de la materia orgánica 
a través de la transferencia directa del hueco (h
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La aplicación de la fotocatálisis heterogénea con luz solar confiere una mayor 
sostenibilidad al proceso, y es especialmente atractiva para la eliminación de efluentes que 
cumplen algunas características como son: carga de carbono orgánico moderada o baja, 
compuestos no degradables mediante métodos biológicos o convencionales, 
contaminantes de elevada toxicidad o la posibilidad de operar en modo discontinuo. 
El TiO2 ha sido el fotocatalizador más ampliamente estudiado en la degradación de 
contaminantes orgánicos e inorgánicos, ello es debido a que se trata de un compuesto 
muy estable, no tóxico, fácil de producir, barato y fotosensible a una fracción del espectro 
solar. No obstante, siguen existiendo limitaciones que debe ser resueltas, y en ocasiones 
es preciso una mayor eficiencia. Para ello, se han planteado diversas estrategias que 
persiguen la modificación del band-gap del óxido de titanio (3.0-3.2 eV), la disminución de 
la probabilidad de recombinación del par electrón-hueco o la mejora de sus propiedades 
físico-químicas (dopaje catiónico y aniónico, acoplamiento de semiconductores, 





La eficiencia del proceso fotocatalítico está gobernada por distintos parámetros que 
afectan a la velocidad de foto-oxidación, entre los que cabe destacar: distribución espectral 
e intensidad de la radiación incidente, concentración y tipo oxidante, concentración de 
catalizador, pH del medio y temperatura. En esta tesis doctoral, se ha analizado en primer 
lugar, la influencia de estos parámetros (extrínsecos al catalizador) en la eliminación de 
fenol mediante fotocatálisis heterogénea. Asimismo, dichos parámetros han sido 
optimizados en un reactor fotocatalítico a escala de laboratorio.  
Asimismo, se ha estudiado el papel que juega el tamaño de partícula hidrodinámico 
en la actividad fotocatalítica empleando dos catalizadores comerciales con una estructura 
idéntica (P25 Aeroxide y P25/20 Aeroperl de Evonik Degussa), pero con distinto tamaño de 
agregado morfológico e hidrodinámico. En este sentido, a partir de las medidas de 
reflectancia difusa y de la actividad fotocatalítica con los dos catalizadores, se pudo 
establecer la relación entre la concentración de catalizador, la eficiencia fotocatalítica y el 
estado de agregación del catalizador. 
Una vez definidos los parámetros extrínsecos que gobiernan el proceso, se ha 
analizado de qué modo influyen las propiedades físico-químicas del TiO2 (cristalinidad, 
fase cristalina, área superficial, porosidad, tamaño de partícula hidrodinámico, acidez 
superficial …) en la actividad fotocatalítica. Más específicamente, a continuación se utilizó 
un método solvotermal que permitió obtener nanocristales de anatasa de distinta 
morfología, con el fin de evaluar el papel que juegan las caras cristalinas de la anatasa en 
el proceso fotocatalítico.  
Con este propósito, se han preparado diferentes catalizadores basados en TiO2 
mediante el empleo de diversas metodologías: 1) microemulsiones inversas (empleando 
Triton X-100 como surfactante); 2) Síntesis de TiO2 mediante la hidrólisis en medio 
alcohólico en presencia de KCl; 3) Síntesis de TiO2 mediante la hidrólisis y peptización en 
medio ácido; 4)  Preparación solvotermal para la síntesis de TiO2 con control de la 
morfología nanocristalina. 
El estudio de las propiedades físico-químicas más relevantes de los TiO2 y su 
correlación con las medidas de fotoactividad han desempeñado un papel importante en 
este trabajo. Las técnicas químico-físicas utilizadas han sido muy diversas: difracción de 
rayos X (DRX), microscopía electrónica de transmisión (TEM), espectroscopía UV-Vis, 





hidrodinámico (difracción láser), isotermas de amoníaco, espectroscopía de resonancia 
paramagnética (EPR) etc. 
La actividad fotocatalítica en el estudio comparativo de los TiO2 se ha evaluado en 
dos fotorreactores a escala de laboratorio: i)  reactor de 1L, tipo slurry semicontinuo, sin 
recirculación,  con forma cilíndrica, situado en el centro de una cámara y rodeado de 10 
lámparas fluorescentes como fuente de radiación externa, ii) reactor de 600 mL, tipo slurry 
con recirculación y provisto de lámpara de inmersión de Hg de alta presión.  
En relación a los resultados obtenidos en el estudio comparativo de diferentes TiO2, 
la mejor eficiencia fotocatalítica observada en los catalizadores preparados mediante 
metodologías sol-gel puede ser explicada por un balance adecuado entre las propiedades 
estructurales (fase cristalina, tamaño de partícula cristalina,…), propiedades texturales 
(área superficial, porosidad…), y propiedades superficiales (acidez superficial,…) y, más 
específicamente, por un menor grado de agregación en suspensión. Por otro lado, se ha 
podido comprobar que la dinámica de las cargas foto-generadas en el proceso y la 
actividad fotocatalítica están muy influenciadas por la exposición de las distintas caras 
cristalinas en los nanocristales de anatasa.  
Finalmente, una vez estudiada la influencia que tienen las propiedades físico-
químicas del TiO2 en el proceso, se estudió la aplicación de la fotocatálisis solar al 
tratamiento de efluentes acuosos contaminados por compuestos fenólicos, ácido 
dicloroacético, distintos pesticidas (alacloro, atrazina, diuron, isoproturon, pirimetanil) y 
contaminantes emergentes (carbamazepina, ibuprofeno, sulfametoxazol, ofloxacina y 
flumequina)  con catalizadores basados en dióxido de titanio. 
Con este objetivo se han empleado colectores Captadores Parabólicos Compuestos 
(CPC) con aprovechamiento directo de la radiación solar, con los que se ha abordado la 
eficiencia de los catalizadores con contaminantes de distinta naturaleza química, y se ha 
comprobado el efecto que tienen los iones inorgánicos, comúnmente presentes en las 
aguas naturales, en la degradación de contaminantes orgánicos mediante fotocatálisis 
heterogénea solar. En último lugar, también se ha analizado el tratamiento de una mezcla 
de pesticidas y de una mezcla de contaminantes emergentes, junto con el análisis de los 






El estudio de actividad fotocatalítica durante el tratamiento de distintos 
contaminantes orgánicos en fase acuosa fue llevado a cabo en dos plantas de colectores 
CPC i) reactor solar de Captadores Parabólicos Compuestos (CPC) con un volumen de 
trabajo de 4.5 L en recirculación y 1.8 L de volumen total irradiado ii) reactor solar de CPCs 
a escala planta piloto de 32 L de volumen de reacción en recirculación y 22.6 L de volumen 
irradiado. 
De las aplicaciones analizadas, se puede concluir que una elevada concentración de 
iones inorgánicos limita en gran medida la velocidad de degradación del proceso 
fotocatalítico. Por otro lado, aunque se obtuvo un buena eficiencia fotocatalítica en el 
tratamiento de una mezcla de pesticidas con baja carga de carbono orgánico total, los 
estudios de degradación de la mezcla de contaminantes emergentes estudiada, indican 
que el proceso fotocatalítico solar es una alternativa muy competitiva para el tratamiento 
de este tipo de micro-contaminantes (en el orden μg·L-1). En este sentido, los catalizadores 
dieron lugar a la completa degradación de la mezcla de fármacos estudiada 
(carbamazepina, ibuprofeno, sulfametoxazol, ofloxacin, flumequina) en una matriz de agua 
natural con una elevada concentración de iones inorgánicos, requiriendo para ello tiempos 























The demographic and industrial development in the last decades has increased the 
indiscriminate use of water resources to an unsustainable level. Nowadays, new 
approaches in water management look for recover and regenerate the wastewaters that we 
have used and polluted. The pollution of water resources, according to the World Health 
Organization (WHO), is defined as any physical, chemical or biological alteration resulting 
in a decrease in the quality of the water, causing adverse effects on living organisms, or 
preventing its subsequent uses. 
A specific case of pollution is constituted by industrial wastewaters that are 
characterized by a highly variable composition according to their origin; additionally they 
contain highly toxic organic compounds to microorganism commonly used in conventional 
biological processes. On the other hand, the massive use of pesticides in the last decades 
represents a threat to long term survival of important ecosystems, loss of biodiversity, and 
serious consequences on human health, in addition, many pesticides are persistent and 
non-biodegradable contaminants, by which its half-life in water can become very high.  
In the last years special attention has been given to the so called “emerging 
contaminants”, those pollutants are recently reaching a relevant importance as, even if they 
have not been regulated or included among regular water quality monitoring parameters, 
the development of new analytical methods, with lower detection limits, have permitted to 
detect this compounds in different wastewater effluents. Particularly, pharmaceutical active 
compounds (analgesics, anti-inflammatory, antibiotics…) are present in most of wastewater 
treatment plants (WWTPs) effluents and are continuously introduced in the environment. 
Additionally, in comparison to other emerging pollutants, pharmaceutical products are 
designed to have specific pharmacologic and physiologic effects and thus, can produce 
microbiological resistance, be metabolic or endocrine disruptors, non-biodegradable, or 
toxic in the environment.  
Nowadays, there are different alternative and advanced processes to treat 
contaminated wastewater with this type of pollutants: i) to remove them, or ii) to reduce 
their toxicity and content of organic matter as pretreatment, becoming more readily 
biodegradable compounds by a subsequent final biological treatment. Among them, the 




the problem, due to its high potential for destroying many organic contaminants, using mild 
conditions of operation, which facilitate their technological implementation. In general, the 
AOPs are based on the generation of hydroxyl radicals, highly reactive species with a high 
oxidation potential, capable of reacting with most of organic compounds in a non-selective 
manner. 
 Among the different AOPs, heterogeneous photocatalysis is highly efficient in the 
treatment of hardly biodegradable compounds, being a clear example of the successful 
employment of solid catalysts in the treatment and degradation of low or moderate 
concentrations of organic contaminants. The heterogeneous photocatalytic process is 
based on the excitation of a catalytic solid, usually a broad bandgap semiconductor as 
TiO2, through the absorption of photons whose energy is equal or greater than their band-
gap energy. Photo-generated electrons (e
-
) and holes (h
+
) will react with surface adsorbed 
molecules located at the crystal surface, leading to the mineralization of the organic matter 
by direct hole (h
+
) transfer or by indirect hydroxyl radical oxidation (
●
OH). 
The application of heterogeneous photocatalysis using solar radiation as a primary 
source of energy, award an important and significant environmental value, which 
constitutes a potential example of sustainable technology, and its application it is especially 
attractive in the following cases: Low or moderate organic carbon concentrations, non-
biodegradable contaminants, hazardous pollutants in complex mixtures, possibility of batch 
mode treatment. 
TiO2 has been widely studied as a photocatalyst in removal treatments of various 
organic and inorganic pollutants because it is a very stable compound, non-toxic, easy to 
produce, cheap and photosensitive to solar spectrum. In spite of this, there are still some 
limitations that need to be solved and, sometimes, more photoefficiency is demanded, for 
this purpose different TiO2 modification strategies are employed to i) modify the TiO2 bad-
gap (3.0-3.2 eV); ii) prevent charge recombination; iii) modify some physico-chemical 
properties. Some examples of these strategies are: modification of TiO2 surface by noble 
metals, cationic and anionic doping, semiconductors coupling, anisotropic shaped crystals 
designs…)  
The photocatalytic process is influenced by different parameters that govern photo-
oxidation rate such a: spectral distribution and intensity of the incident radiation, 




all, in this work, the influence of these parameters (extrinsic to the catalyst) in the 
elimination of phenol by heterogeneous photocatalysis has been analyzed; additionally, 
these parameters have been optimized in a laboratory-scale photocatalytic reactor.  
As well, the role played in the photocatalytic activity by hydrodynamic particle size 
has been studied using two commercial catalysts with identical structure, but with different 
morphologic and hydrodynamic aggregate size (P25 Aeroxide and P25/20 Aeroperl from 
Evonik Degussa). From these results, the relationship between TiO2 catalyst 
concentrations, diffuse reflectance measurements, photocatalytic activity and aggregation 
of titania particles in aqueous suspensions have been established. 
Once defined the extrinsic parameters that govern the photocatalytic process, the 
relationship between the physico-chemical properties of TiO2 (crystal size, crystal phase, 
surface acidity, hydrodynamic particle size…) and its photocatalytic activity was addressed. 
First, the physico-chemical characterization of TiO2 catalysts prepared by different sol-gel 
methods allowed to understand the effect of TiO2 intrinsic properties in the oxidation of 
phenol with heterogeneous photocatalysis. More specifically, a solvothermal synthesis was 
used to obtain anatase with controlled morphology crystal shape in order to analyze the 
role played by the exposed TiO2 crystal facets on the stabilization of photo-generated 
charges and on its photocatalytic activity. 
Different TiO2 photocatalysts were prepared by modulating their physicochemical 
properties using different methods: i) reverse microemulsions (using Triton X-100 as a 
surfactant), ii) sol-gel by controlling the hydrolysis of titanium alkoxide precursor in the 
presence of KCl and iii) sol-gel in an acid medium and iv) solvothermal method using 
titanium butoxide as precursor in the presence of oleic acid and oleilamine as capping 
agents. The synthesis methodologies employed and different thermal and solvothermal 
treatments gave rise to various series of catalysts with significantly different physico-
chemical properties. 
Studies of the most relevant physico-chemical properties of TiO2 and their correlation 
with photoactivity measurements have played an important role in this work. The physico-
chemical techniques employed have been very diverse: X ray diffraction (XRD), 
transmission electron microscopy (TEM), diffuse reflectance UV-Vis spectroscopy, nitrogen 
isotherms, scanning electron microscopy (SEM), laser diffraction, ammonia isotherms, 




Photocatalytic activity in those studies have been carried out in two different lab scale 
photoreactors: i) 1 L lab scale reactor, semi-continuous slurry type, without recirculation, 
cylindrical, situated in the middle of a chamber and surrounded by 10 fluorescent lamps as 
a source of external radiation, ii) 600 mL reactor, slurry type with recirculation and provided 
with an immersion high pressure Hg lamp. 
Relative to the comparison study of different TiO2, best photoefficiencies achieved by 
the catalysts synthesized by sol-gel methodologies could be explained by an adequate 
balance among their structural properties (crystal phases, mean crystal size, ..), textural 
properties (surface area, porosity…), and surface properties (surface acidity, hydroxyl 
groups concentration, …) and more specifically, with low degrees of aggregation in 
aqueous suspension. On the other hand, the dynamics of photo-generated charges in the 
process and the photocatalytic activity are strongly influenced by the exposition of the 
different crystal faces in the anatase nanocrystals. 
Finally, once defined the influenced of TiO2 physico-chemical properties in the 
photocatalytic process, the application of solar photocatalysis to the treatment of aqueous 
effluents contaminated by phenolic compounds, dichloroacetic acid, various pesticides 
(alachlor, atrazine, diuron, isoproturon, pyrimethanil) and emerging contaminants 
(carbamazepine, ibuprofen, sulfamethoxazole, ofloxacin and flumequine) was evaluated 
using catalysts based on titanium dioxide. 
The photocatalytic behavior was analyzed in a scale pilot plant using some of the 
TiO2 catalysts. For this purpose, compound parabolic collector (CPC) systems using direct 
solar radiation were employed to address the efficiency of catalysts to remove pollutants of 
different chemical nature, and check the effect of organic and inorganic ions, commonly 
present in natural waters during the degradation of pollutants by means of solar 
heterogeneous photocatalysis. The treatment was also applied to a mixture of pesticides 
and a mixture of emerging pollutants and, finally, the analysis of the operational aspects for 
the recovery and separation of the TiO2 catalysts was evaluated by sedimentation 
processes. 
The study of the photocatalytic activity during the treatment of various organic 
pollutants in aqueous media has been performed in two different experimental plants i) a 




recirculation and 1.8 L irradiated volume, ii) a pilot plant scale CPC solar reactor of 32 L of 
total reaction volume in recirculation and 22.6 L irradiated volume. 
From all the studied applications it could be pointed out that high concentration of 
inorganic ions is a limiting factor for the degradation rate in the photocatalytic process. On 
the other hand, even if good photocatalytic efficiencies were obtained in pesticides mixture 
treatments with low charges of total organic carbon, experiments with emerging 
contaminants mixtures have revealed that solar photocatalytic process is a really promising 
alternative for this type of micro pollutants treatment (μg·L-1 order). In this context, the 
studied catalysts gave place to the complete photodegradation of the treated 
pharmaceutical mixture (carbamezapine, ibuprofen, sulfamethoxazol, ofloxacine, 



















El desarrollo demográfico e industrial ha 
provocado un incremento exponencial de la 
contaminación de los recursos hídricos, lo que motiva el 
desarrollo de procesos y tecnologías que permitan 
devolver los parámetros físicos, químicos y biológicos 
de las aguas residuales a su estado natural. En este 
capítulo se abordará brevemente la naturaleza de la 
contaminación hídrica, con especial atención a los 
contaminantes o grupos de contaminantes orgánicos 
estudiados en esta memoria. En segundo lugar, se 
ubicará la tecnología fotocatalítica heterogénea y el 
empleo del TiO2 como fotocatalizador en el marco los 
denominados Procesos de Oxidación Avanzada 
(AOPs). Finalmente, se analizará el estado actual de la 
fotocatálisis heterogénea con TiO2, haciendo referencia 
a las aplicaciones medioambientales, las líneas actuales 
de desarrollo, el diseño y modificación del TiO2 como 


































1.1 El estado actual de los recursos hídricos 
El desarrollo demográfico e industrial de las últimas décadas ha incrementado el uso 
indiscriminado de todos los recursos naturales hasta niveles insostenibles. Actualmente se 
plantea un nuevo enfoque de la gestión hídrica que consiste en considerar el problema de 
forma global, lo que se denomina “ciclo integral del agua”. De este modo, si se lleva a cabo 
un tratamiento adecuado del agua residual, es posible devolver las características físicas, 
químicas y biológicas anteriores a su uso, pudiendo ser de nuevo utilizada. Por tanto, ya 
no se trata de buscar nuevas fuentes de agua, sino de recuperar y regenerar la que 
utilizamos y contaminamos.  
 
Figura 1.1 Estimación de la distribución de los recursos hídricos del planeta [1] 
La crisis del agua tiene su origen en diversas causas. La primera de ellas está 
relacionada con la relativa escasez de los recursos hídricos ya que, a pesar de que más de 
dos tercios de la superficie del planeta son agua, sólo una pequeña cantidad está 
disponible. Como refleja la figura 1.1, del total del agua de la tierra, sólo el 2.5 % es agua 
dulce, y únicamente una pequeña proporción del agua dulce es accesible debido a que 
aproximadamente el 69 % se localiza en casquetes polares y el 30 % está alojada en 
aguas subterráneas, en buena parte de difícil acceso. 
La segunda causa tiene que ver con la distribución heterogénea de los recursos 
hídricos, el crecimiento demográfico y la contaminación de grandes volúmenes de agua 
debido a la actividad humana. Aproximadamente el 20 % de la población mundial carece 
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prácticamente de acceso directo a un suministro de agua dulce, el 65 % dispone de un 
acceso moderado y tan sólo el 15 % de la población tiene acceso a una fuente de agua en 
abundancia [2]. En la figura 1.2 se ha representado la relación entre la disponibilidad de los 
recursos hídricos y la población de cada continente. Los datos reflejan algunas 
disparidades continentales relevantes, particularmente en Asia, continente que alberga 
más de la mitad de la población mundial y que cuenta tan sólo con el 36 % de los recursos 
hídricos del planeta. 
 
Figura 1.2 Distribución continental de los recursos hídricos disponibles, de la población 
mundial y de la población con acceso a un abastecimiento y unos servicios sanitarios 
adecuados [3,4] 
La última causa está relacionada con la falta de infraestructuras o tecnologías 
adecuadas para la gestión de los recursos hídricos. En este sentido, en la figura 1.2, se 
muestra también el porcentaje de la población con acceso a unos saneamientos 
adecuados (abastecimiento, fosas sépticas, duchas….). Resulta muy significativo cómo en 
el continente europeo, que dispone del 8 % de los recursos hídricos y contiene el 13 % de 
la población mundial, el acceso a unos servicios de saneamiento adecuados cubre 
prácticamente el 100 % de la población. Mientras que en el continente africano, con el 11 
% de los recursos hídricos y el 13 % de la población mundial, tan sólo el 43 % de la 
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estos datos, se puede concluir que la problemática del agua, aunque deriva inicialmente de 
distintas causas como la escasez de los recursos hídricos o la demografía, está 
estrechamente ligada a factores socio-económicos y políticos que explican que muchas 
regiones no dispongan de sistemas, tecnologías o infraestructuras suficientes. Esta 
situación afecta a algunos países con consecuencias dramáticas, como la muerte en los 
países no desarrollados de 1.8 millones de niños menores de 5 años anualmente a causa 
de enfermedades relacionadas con el uso de aguas contaminadas o no tratadas, así como 
de la falta de higiene o de unos saneamientos adecuados [5].Todos estos elementos 
justifican la creciente preocupación por la conservación del agua como un recurso natural 
esencial para la vida y el desarrollo.  
Por todo ello, es necesario el desarrollo de procesos y tecnologías que permitan el 
tratamiento de las aguas residuales para su descontaminación y/o reutilización como una 
de las claves para su uso sostenible [6], se trata pues, de optimizar la gestión de los 
recursos hídricos integrando la captación, el uso, la regeneración y la reutilización.  
1.2 Contaminación de los recursos hídricos 
La contaminación de los recursos hídricos, según la Organización Mundial de la 
Salud (OMS), se define como cualquier alteración física, química o biológica que dé como 
resultado una disminución de la calidad del agua provocando efectos adversos en los 
organismos vivos, o impidiendo su uso y disfrute.   
Según la actividad humana que la produzca se puede hablar de contaminación del 
agua de origen industrial, agrícola/ganadero o urbano. 
1.2.1 Aguas residuales de origen industrial 
Las aguas residuales de origen industrial son objeto de amplias restricciones en la 
legislación debido a que contienen compuestos orgánicos (orgánicos halogenados, 
fenoles, hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAPs)…) e inorgánicos (cianuros, fluoruros, 
arsénico, cromo…) [7] en una elevada concentración, o dado que su elevada toxicidad 
puede ocasionar graves dificultades en los tratamientos secundarios convencionales. Por 
otro lado, debido a la heterogeneidad de las industrias y a la elevada toxicidad de los 
caudales residuales generados, se requiere la aplicación de tratamientos y/o procesos 




aguas residuales industriales demanden un tratamiento previo hasta disminuir la 
concentración de contaminantes a un nivel asimilable por la red de saneamiento municipal, 
antes de su vertido o reutilización [8]. 
1.2.1.1 Fenol 
Entre los distintos contaminantes destaca el fenol, cuya estructura está formada por 
un anillo bencénico con un grupo alcohol. Se trata de un contaminante “modelo” 
frecuentemente presente en los vertidos industriales, y su uso es habitual en la industria 
petroquímica, química y farmacéutica. La exposición prolongada a compuestos fenólicos 
paraliza el sistema nervioso central y produce lesiones renales y pulmonares en los seres 
vivos [9,10]. Además de ser tóxico, el fenol puede derivar en la formación de otros 
compuestos sustituidos (clorados y nitrogenados) de mayor toxicidad [11,12], y resulta 




1.2.1.2 Ácido dicloroacético (DCA) 
El ácido dicloroacético (DCA) es un líquido incoloro a temperatura ambiente cuya 
estructura química es análoga al ácido acético, donde dos de los tres hidrógenos del grupo 
metilo han sido sustituidos por átomos de cloro. El DCA se puede generar durante el 
proceso de cloración del agua como subproducto del ácido tricloroacético, presente en 
numerosos efluentes industriales [14]. Los ácidos acéticos halogenados tienen efectos 
toxicológicos y causan lesiones en la piel y las mucosas, su ingesta puede interferir con 
sistemas enzimáticos y son tóxicos para los organismos acuáticos. No obstante, 
recientemente un estudio ha concluido que el DCA podría ser empleado con fines 
terapéuticos para tratar células cancerosas [15]. 
1.2.2 Aguas residuales de origen agrícola y ganadero 
Se trata de efluentes contaminados por el uso de fertilizantes y pesticidas, la 
producción de purines de animales y otros residuos agrícolas y ganaderos. Estas 
sustancias son arrastradas por el agua de lluvia y de riego, movilizando consigo desde 
compuestos de nitrógeno, fósforo y azufre hasta trazas de otros compuestos tóxicos, como 
por ejemplo los organoclorados. El gran contenido en nutrientes de estas escorrentías 
causa la eutrofización en aguas superficiales y la contaminación de aguas subterráneas 




 Un caso particular, lo constituye el empleo de los pesticidas o plaguicidas en la 
agricultura. Éstos vienen definidos por la EPA como sustancias o mezclas de sustancias 
que permiten el controlar, repeler, mitigar, prevenir o destruir una plaga. En este sentido, el 
uso de compuestos químicos permitió un desarrollo espectacular de la producción agrícola 
en los años 50, época en la que comenzó la síntesis orgánica de pesticidas y en la que 
prácticamente se industrializó la agricultura dando lugar a elevados rendimientos [16]. Sin 
embargo, como contrapartida a esta revolución agrícola, el empleo masivo de los 
plaguicidas representa una amenaza para la supervivencia a largo plazo de importantes 
ecosistemas, la pérdida de biodiversidad, y graves consecuencias en la salud humana 
[16]. Asimismo, muchos plaguicidas son contaminantes persistentes y no biodegradables, 
por lo que su vida media en el agua puede ser elevada. 
En los últimos años se han adoptado normativas más restrictivas que prohíben o 
limitan el uso de ciertos plaguicidas con el fin de garantizar, en la medida de lo posible, la 
seguridad tanto en el consumo humano como del medio ambiente. No obstante, la 
contaminación derivada del uso de plaguicidas es por lo general muy dispersa y difícil de 
controlar ya que muchos son solubles en agua, por lo que afectan a regiones alejadas del 
lugar de su aplicación. 
Algunos plaguicidas como el alacloro, la atrazina, el diuron o el isoproturon están 
incluidos en la lista de sustancias prioritarias en el campo de la política de aguas de la 
directiva 2008/105/CE de la Unión Europea [17], en la que se indican valores de 
concentración máximos admisibles en las aguas superficiales. El pirimetanil, en su caso, 
está incluido en el reglamento 149/2008 de la Comisión Europea [18], en el que se 
estipulan los límites máximos de diferentes plaguicidas en alimentos y piensos. 
1.2.2.1 Alacloro 
El alacloro es un plaguicida perteneciente a la familia de las acetanilidas empleado 
como herbicida para el control de las malas hierbas, aunque su uso está prácticamente 
prohibido en Europa [19,20]. Está catalogado como moderadamente peligroso (clase II) 
[19], la exposición repetida da lugar a toxicidad hepática, degeneración irreversible de la 
úvea del ojo o formación de tumores en ratas. Además está catalogado como tóxico para 
los ecosistemas acuáticos. El residuo máximo de alacloro en alimentos es 0.05 mg kg
-1
 





La atrazina es un plaguicida perteneciente a la familia de las triazinas y es empleado 
habitualmente como herbicida de amplio espectro. Actualmente su uso se encuentra 
prohibido en la UE [19,20]. La atrazina está catalogado como ligeramente peligroso (clase 
III) [19]. Provoca irritación de la piel, toxicidad aguda en mamíferos, y presenta toxicidad 
para los organismos acuáticos. Una de sus principales características es su elevada 
persistencia en el medio ambiente. El residuo máximo de atrazina en alimentos es 0.05 
mg kg
-1
 [20], y la concentración máxima permitida en las aguas superficiales 2 μg L-1 [17]. 
1.2.2.3 Diuron 
El diuron es un plaguicida perteneciente a la familia de las fenilureas, y es empleado 
como herbicida. Actualmente su uso se encuentra parcialmente prohibido en la UE. 
Asimismo, es especialmente relevante la formación de 3,4-dicloroanilina durante su 
descomposición, debido a que es más tóxico que el propio diuron [20]. El diuron está 
catalogado como ligeramente peligroso (clase III) [19], y la Agencia de Protección 
Ambiental de Estados Unidos (EPA), ha determinado que es un carcinógeno 
“conocido/probable”. Asimismo, está catalogado como levemente tóxico para mamíferos, y 
como tóxico para los organismos acuáticos. El residuo máximo de diuron en función del 
tipo de alimento está establecido en 0.05-0.1 mg kg
-1
 [20], y la concentración máxima 
permitida en las aguas superficiales 1.8 μg L-1 [17]. 
1.2.2.4 Isoproturon 
El isoproturon es un plaguicida perteneciente a la familia de las fenilureas, y es 
empleado habitualmente como herbicida en el cultivo de cereales. Su uso está autorizado 
por la UE [20]. Está considerado como tóxico para los organismos acuáticos y su 
degradación en el medio es lenta, por lo que puede considerarse persistente. El residuo 
máximo de isoproturon en función del tipo de alimento es de 0.05 mg kg
-1
 [20] y la 
concentración máxima permitida en las aguas superficiales 1 μg L-1 [17]. 
1.2.2.5 Pirimetanil 
El pirimetanil es un plaguicida habitualmente empleado como fungicida, y pertenece 
a la familia química de las anilino-pirimidinas. Está clasificado como moderadamente 




contaminante orgánico persistente por la UE. El pirimetanil es considerado como dañino si 
es ingerido o inhalado, además se considera nocivo para los organismos acuáticos [20]. 
Este fungicida es estable bajo condiciones normales, no está sujeto a biodegradación 
primaria y no se considera como sustancia inherentemente degradable. El residuo máximo 
de pirimetanil en función del tipo de alimento se sitúa entre 0.05-10 mg kg
-1
 [20]. 
1.2.3 Aguas residuales urbanas. Contaminantes emergentes 
Las aguas generadas en los núcleos poblacionales llevan sólidos en suspensión, 
nutrientes (N y P) y en general materia orgánica fácilmente biodegradable. 
Ocasionalmente contienen lejías, surfactantes, fármacos o cosméticos que pueden 
dificultar los tratamientos biológicos secundarios convencionales. 
En la última década se ha dedicado una especial atención a los denominados 
“contaminantes emergentes”, compuestos generalmente no tipificados en los límites de 
vertido pero que pueden ser candidatos para futuras regulaciones al demostrarse los 
efectos nocivos en la salud y en el medioambiente. Algunos de estos contaminantes 
comienzan a ser objeto de estudios en muchos trabajos científicos [22].  
1.2.3.1 Los contaminantes emergentes 
Actualmente los contaminantes emergentes (CE) no se encuentran regulados ni 
incluidos entre los parámetros de monitorización de calidad del agua, ello es debido a que 
el desarrollo de nuevos métodos de análisis, con límites de detección más bajos, es 
relativamente reciente, por lo que sólo en los últimos años estos métodos han permitido 
detectar este tipo de contaminantes en diversos efluentes de aguas residuales en 
concentraciones del orden de μg·L-1 a ng·L-1. Entre ellos cabe destacar fármacos, 
productos de higiene y cuidado personal, drogas, tensioactivos etc. Los contaminantes 
emergentes (CE) están presentes en la mayoría de los efluentes de las Estaciones 
Depuradoras de Aguas Residuales urbanas (EDAR) [23,24,25]. Ello indica, por una parte, 
que estos contaminantes no son degradables mediante tratamientos biológicos 
convencionales; y por otra, que al encontrarse en concentraciones muy bajas y no aportar 
una concentración de carbono orgánico significativa, el efluente, aun cumpliendo los 
requisitos que establece la ley para su descarga, puede generar problemas 






En comparación con otros contaminantes emergentes, los fármacos han sido 
diseñados para provocar una actividad fisiológica y farmacológica específica, por lo que 
pueden producir distintas reacciones en los seres vivos. En este sentido pueden actuar 
como disruptores endocrinos, crear resistividad microbiológica o producir alteraciones 
metabólicas en los organismos [26], mientras que en los organismos acuáticos presentan 
un efecto acumulativo [27]. 
En Europa se usan más de 3000 fármacos entre los que se encuentran analgésicos, 
anti-inflamatorios, β-bloqueantes, antiobióticos,…[27]. Tras su administración y paso por el 
organismo, estas sustancias son excretadas a las aguas residuales urbanas, bien en la 
estructura del fármaco original o en forma de subproducto. Además, el alto consumo de 
medicamentos en las sociedades desarrolladas da lugar a una elevada frecuencia de 
detección de éstos en los influentes y efluentes de las plantas de Estaciones Depuradoras 
de Aguas Residuales (EDAR), así como en los ecosistemas acuáticos [27]. 
 
Figura 1.3 Frecuencia de aparición de 28 fármacos en 7 plantas de tratamiento de aguas 
residuales en la cuenca del río Ebro. Fuente: Gros et al.  [28] 
El estudio de Gros et al. [28], realizado en la cuenca del río Ebro, detectó 19 tipos de 
fármacos que aparecen recogidos en la figura 1.3, donde se muestra la frecuencia de 
aparición de los fármacos en los influentes de las distintas EDAR analizadas. Entre ellos 
fueron detectados distintos fármacos estudiados en esta memoria como: carbamazepina, 














































































































































































































































flumequina, un antibiótico de amplio espectro; ibuprofeno un anti-inflamatorio no esteroideo 
utilizado frecuentemente como antipirético para el alivio sintomático del dolor; ofloxacín, 
antibiótico Gram-negativo; sulfametoxazol, un antibiótico bacteriostático. 
1.3 Marco legislativo 
La necesidad de obtener agua de una calidad adecuada para cada uso, el aumento 
de la demanda y la contaminación del agua han motivado el desarrollo de un marco 
normativo que, al menos en parte, proteja y regule los recursos hídricos. En este sentido, 
es conveniente señalar que el marco legal comunitario marca las pautas de la política en 
materia de aguas de los países miembros de la Unión Europea. Este marco legal 
establece restricciones a la contaminación, y pone de relieve los requisitos de la calidad de 
las aguas, lo que justifica la investigación de procesos y tecnologías que permitan el 
tratamiento de los recursos hídricos de acuerdo a la legislación. 
En relación al marco general de la protección de las aguas, la aprobación de la 
Directiva 2000/60/CE [29] supuso un gran avance, y recoge el marco comunitario para la 
protección y la gestión del agua. Esta directiva reúne y adapta directivas obsoletas y 
unifica criterios en las políticas de la calidad de las aguas para todos los estados miembros 
de la Unión Europea; de este modo, se exige una protección ecológica y un estándar 
químico mínimo para todas las aguas superficiales. El anexo X de la directiva marco, ha 
sido actualizado mediante la directiva 2008/105/CE [17], que armoniza los estándares de 
calidad de las aguas superficiales estableciendo concentraciones máximas admisibles 
para las sustancias prioritarias en el ámbito de la política de aguas. Por otro lado, la 
segunda fuente de contaminación de medios acuáticos es la eutrofización, en este sentido 
la directiva 91/271/CE [30], relativa al tratamiento de las aguas residuales urbanas señala 
la necesidad de que los vertidos industriales entren en los sistemas colectores e 
instalaciones de tratamiento de aguas residuales urbanas, y sean objeto de un tratamiento 
previo para garantizar que no provoquen efectos nocivos sobre las personas y el medio 
ambiente. Esta directiva se complementa con la directiva 98/15/CE [31] donde se 
especifican los requisitos de vertido de las plantas de tratamiento de aguas residuales 
urbanas en zonas con riesgo de eutrofización. 
El otro pilar fundamental de la base normativa comunitaria, es el que engloba 
aquellas normas que hacen referencia al vertido de sustancias en el medio hídrico. En este 




concedido por las autoridades competentes de cada estado para la lista descrita en su 
Anexo Ι y la lista de sustancias prioritarias de la directiva marco que incluye, entre otras 
sustancias, pesticidas, hidrocarburos aromáticos policíclicos (HAP), disolventes 
halogenados, benceno o metales pesados. Por otro lado, la Directiva 2008/1/CE [33], 
conocida como Directiva IPPC, somete a autorización las actividades industriales y 
agrícolas que presentan un elevado potencial de contaminación. 
En lo referente al uso de plaguicidas, la Directiva 91/414/CE [34] y la directiva 
98/8/CE [35] establecen normas estrictas para la autorización de productos fitosanitarios y 
biocidas, respectivamente. Estas directivas exigen que se lleven a cabo amplias 
evaluaciones antes de que los productos fitosanitarios y biocidas lleguen al mercado. 
También existen normas comunitarias que definen los límites máximos de residuos (LMR) 
de plaguicidas en los alimentos y los piensos. Más recientemente, ha sido aprobada la 
Directiva 2009/128/CE [36] por la que se establece un marco de actuación comunitaria 
para lograr una utilización sostenible de los plaguicidas.  
1.4 Tratamientos de las aguas residuales 
Actualmente, las Estaciones Depuradoras de Aguas Residuales urbanas (EDAR) 
tratan prácticamente la totalidad de los vertidos líquidos urbanos en los países europeos. 
En función de las características de las aguas residuales, las EDAR, puede disponer de 
distintas etapas: pre-tratamientos físicos, en los que se separan los sólidos de mayor 
tamaño; tratamientos primarios, que se basan fundamentalmente en procesos de 
coagulación y floculación de la materia en suspensión para su posterior decantación; 
tratamientos biológicos o secundarios, donde se engloban todos los procesos de digestión 
aeróbica o anaeróbica de la materia orgánica del efluente; y, por último, en determinadas 
ocasiones tratamientos terciarios, los cuales tienen como objetivo la eliminación de la 
materia orgánica u otros contaminantes que permanecen en el agua residual tras los 
procesos convencionales anteriores [37]. 
No obstante, y a pesar de que los procesos biológicos han adquirido una elevada 
eficiencia, hoy en día existen tecnologías alternativas y procesos avanzados para el 
tratamiento de efluentes contaminados con compuestos orgánicos altamente tóxicos, 
refractarios y/o difícilmente biodegradables, bien para eliminarlos, o bien para reducir su 





Figura 1.4 Intervalo efectivo de aplicación de diversas tecnologías para el tratamiento de 
contaminantes orgánicos en aguas residuales. Parcialmente adaptada de [38].  
Entre los procesos no convencionales se pueden distinguir los procesos no 
destructivos como la adsorción, la desorción o stripping, la extracción en fase líquida con 
disolventes o la tecnología de membranas. Entre los procesos destructivos destacan la 
incineración, oxidación húmeda y oxidación húmeda catalítica, la oxidación en condiciones 
supercríticas y la oxidación avanzada. 
En este contexto, será preciso conocer las características del efluente a tratar 
(naturaleza de la contaminación, carga orgánica, caudal o volumen...), y los parámetros de 
calidad exigidos a la hora de plantear los procesos más adecuados para el tratamiento y, 
de este modo, cumplir con los requerimientos legales. 
En este sentido, en la figura 1.4 se comparan los intervalos aproximados de caudal y 
de carga de Carbono Orgánico Total (TOC) más efectivos para la aplicación de los 
distintos tipos de procesos de oxidación o adsorción, en comparación con los rangos 
efectivos de la oxidación biológica. Se puede observar que los tratamientos biológicos 
tienen un amplio intervalo de aplicación, sin embargo, su eficiencia y buen funcionamiento 


































microorganismos. Por otro lado, tratamientos como la incineración o la oxidación húmeda 
avanzada sólo son aplicables cuando la concentración de contaminantes es muy elevada 
[39]. Asimismo, conviene destacar que los procesos de oxidación avanzada, (fotocatálisis, 
UV/H2O2, O3…) son eficientes en intervalos de carga de TOC y caudales moderados o 
bajos. 
1.4.1 Procesos de Oxidación Avanzada (AOPs) 
Los tratamientos de contaminantes en fase acuosa basados en la generación de 
radicales hidroxilo, llevados a cabo a una presión y temperatura cercanas a las 
condiciones ambientales fueron denominados por Glaze [40] en 1987 como “procesos de 
oxidación avanzada”, Advanced Oxidation Processes (AOPs) en su terminología inglesa. 
En este grupo de tratamientos se incluyen todos los procesos catalíticos y no catalíticos en 
los que la formación de radicales hidroxilo ( OH) da lugar a la oxidación de la materia 
orgánica.  
El radical hidroxilo es una especie altamente reactiva, con un elevado potencial 
redox (2.80 V) mayor que muchos de los oxidantes convencionalmente empleados como el 
ozono (2.07 V) o el peróxido de hidrógeno (1.77 V) [41]. Otra de sus ventajas es su baja 
selectividad, por lo que son capaces de oxidar casi cualquier especie orgánica 
obteniéndose como productos finales H2O, CO2 e iones inorgánicos [42]. A modo de 















)  [43]. 
Debido a su elevada reactividad, estos radicales hidroxilo son altamente inestables y, por 
lo tanto, deben ser generados in situ a través de reacciones químicas de 
oxidación/reducción [44], o por medios fotoquímicos [45], aunque también pueden 
generarse mediante ultrasonidos, oxidación electroquímica, radiólisis o irradiando con 
haces de electrones [46]. 
En la tabla 1.1 se presenta una clasificación de los AOPs en dos grandes bloques, 
los procesos fotoquímicos [43], que emplean la radiación para generar los radicales OH, y 
los AOPs no fotoquímicos, donde los radicales hidroxilo se generan a través de la 
transformación de especies químicas o mediante la utilización de otras fuentes de energía 




En general, la utilización de estas técnicas de oxidación avanzada no conllevan 
un elevado coste [45] si los valores de TOC del agua residual a tratar son inferiores a 
< 0.5 g·L-1 [47], ya que concentraciones mayores suponen un consumo elevado de 
agentes oxidantes y de energía. No obstante, debe tenerse en cuenta que este coste 
se incrementa en función del grado de mineralización alcanzado por lo que, para 
conseguir una degradación total con costes asequibles, se suelen proponer 
tratamientos integrados donde se plantean AOPs fotoquímicos en combinación con 
procesos biológicos [48], como el descrito por Shannon et al. [49] en dos etapas, 
donde en un primer paso el efluente acuoso contaminado es tratado en un reactor 
biológico de membrana (una membrana de nanofiltración inmersa en un reactor 
biológico) para posteriormente, en una segunda etapa, eliminar los patógenos y las 
moléculas de contaminante orgánico de menor peso molecular mediante fotocatálisis 
heterogénea. 
Tabla 1.1 Clasificación de los Procesos de Oxidación Avanzada (AOPs) 
No fotoquímicos Fotoquímicos 
Ozonización en medio alcalino [O3 / OH
-
] Fotólisis con radiación ultravioleta [UV] 
Ozonización con peróxido de hidrógeno [O3 / 
H2O2] 
Peróxido de hidrógeno con radiación 
ultravioleta [H2O2 / UV] 
Ozonización catalítica 
[O3 / catalizador] 
Ozono y radiación ultravioleta 
[O3 / UV] 
Procesos Fenton y relacionados 
[Fe
2+
/H2O2] ó [H2O2/ Catalizador sólido] 
Peróxido de hidrógeno, ozono y radiación 
ultravioleta  [H2O2 / O3 / UV] 
Oxidación electroquímica / electrocatalítica 
Peróxido de hidrógeno, ozono y radiación 
ultravioleta  [H2O2 / O3 / UV] 
Radiólisis y tratamiento con haces de 
electrones 
Foto-Fenton y relacionados 
[Fe
2+
 / H2O2 / UV] ó [Catalizador / H2O2 / UV] 
Ultrasonidos 
Fotocatálisis heterogénea 
[Catalizador / O2 / UV] 
 
A pesar de todo, hoy en día las aplicaciones comerciales de estos tratamientos 
de oxidación avanzada son aún escasas, y requieren de un mayor grado de 
conocimiento y desarrollo de los mismos para que comiencen a ser realmente 




de energías renovables (fotocatálisis solar) y el diseño de nuevos reactores más 
eficientes son los grandes desafíos en estos momentos para el desarrollo de 
tecnologías más eficientes para el tratamiento de aguas residuales. 
1.5 Fotocatálisis heterogénea 
Aunque una de las primeras referencias que menciona el término fotocatálisis data 
del año 1910 [50], el desarrollo de la fotocatálisis heterogénea se produjo tras la 
publicación del trabajo de Honda y Fujishima en 1972 [51], que despertó en la comunidad 
científica un enorme interés. El número de publicaciones relativas a la fotocatálisis no ha 
parado de aumentar año tras año a partir de los años 90 y, como se observa en la figura 
1.5, destaca la evolución exponencial del número de publicaciones sobre fotocatálisis a 
partir del año 2000, lo que prueba la tendencia general y el gran interés de la comunidad 
científica en este campo, con más de 2000 contribuciones en el último año.   
 
Figura 1.5 Evolución del número de publicaciones sobre fotocatálisis heterogénea. Fuente: ISI 
Web of Knowledge; Campo: “Photocatalysis” [52] 
El proceso fotocatalítico heterogéneo está basado en la excitación de un sólido-
catalítico, normalmente un semiconductor de banda ancha como el TiO2, mediante la 
absorción de luz de distintas longitudes de onda. En la Figura 1.6 se ha representado el 
diagrama de la energía de la banda de valencia (BV) y conducción (BC) durante el proceso 
de excitación de un semiconductor bajo irradiación. Asimismo, se puede observar el 
mecanismo global del proceso fotocatalítico heterogéneo que tiene lugar en una partícula 
de TiO2 suspendida en una fase acuosa con un contaminante orgánico, C, empleando  






















El proceso fotocatalítico tiene lugar a partir de la irradiación del TiO2 con luz de una 
energía suficiente como para igualar o superar el band-gap del semiconductor, 
produciendo la excitación de un electrón de la banda de valencia (BV) a la banda de 




) (Ec. 1.1), que 
pueden migrar a la superficie del catalizador, quedando atrapadas en sitios superficiales 
(Ec. 1.2 y 1.3) y reaccionar con las especies adsorbidas (Ec. 1.4 y 1.5), [53]. Los huecos 
(estados vacíos) que se forman en la banda de valencia del sólido, reaccionan con 
especies dadoras de electrones, como moléculas de agua o iones hidroxilos unidos a la 
superficie del catalizador, generando los radicales hidroxilos ( OH), principales 
responsables de la degradación de la materia orgánica. A su vez, los electrones que llegan 
a la banda de conducción, pueden reaccionar con una especie aceptora como el O2, 
dando lugar a radicales O2
-
, que participan adicionalmente en la oxidación de la materia 
orgánica. No obstante, en competencia con los procesos de transferencia de carga, tienen 
lugar los procesos de recombinación (Ec. 1.6 y 1.7), en los que el par electrón-hueco se 
recombina antes de reaccionar con las especies adsorbidas en la superficie catalítica [53].  
 
Figura 1.6 Esquema del proceso fotocatálitico durante la oxidación de materia orgánica 
empleando O2 como oxidante. Izquierda: Diagrama de energía de la banda de valencia (BV) y 
conducción (BC) de un semiconductor. Derecha: Partícula de TiO2; adaptada de [54,55] 
Por tanto la eficiencia final de la reacción fotocatalítica depende de muy diversos 
factores que determinan en definitiva el grado de oxidación total de la materia orgánica. La 
probabilidad de la recombinación del par electrón-hueco en el seno o en la superficie del 
semiconductor resulta un proceso crítico debido a que no hay una separación física entre 
Energía




















































los sitios de las reacciones anódicas (oxidación por huecos) y catódica (reducción por 
electrones). 



















  + Red  →  >TiIVOH +  Red  +                               (1.4) 
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OH}  →   >TiIVOH                                          (1.7) 
Otros parámetros importantes relacionados con el grado total de mineralización, que 
en definitiva determinan la selección de las mejores condiciones de operación son, la masa 
de catalizador, la concentración inicial de contaminante, el pH del medio, la longitud de 
onda de la radiación, el flujo de radiación y el tipo de agente oxidante y su concentración 
[56]. La fotocatálisis heterogénea en fase líquida presenta actualmente un amplio campo 
de aplicaciones en las que esta tecnología puede llegar a ser competitiva, dado que 
permite descontaminar una gran variedad de compuestos tóxicos, refractarios o no 
biodegradables en condiciones atmosféricas [57,58]. Por otro lado, la posibilidad de 
utilizar la radiación solar como fuente primaria de energía, añade un alto valor de 
sostenibilidad al proceso.  
1.5.1 El TiO2 como fotocatalizador  
A pesar de que varios semiconductores (ZnO, ZrO2, SnO2, CdS, WO3…) han sido 
empleados en la degradación fotocatalítica de compuestos orgánicos [59,60], ha sido el 
dióxido de titanio (TiO2) el semiconductor que ha recibido mayor interés en la investigación 
y desarrollo para su aplicación en fotocatálisis heterogénea. En este sentido, el TiO2 
presenta, entre otras ventajas deseables, un coste moderado o bajo debido a que el titanio 
es un elemento abundante en la corteza terrestre (0.44 % de la corteza terrestre) [61], por 
lo que el TiO2 es utilizado en una gran cantidad de productos como pigmentos, 




fotocatalítica relativamente alta, estabilidad frente a la foto-corrosión (estabilidad 
fotoquímica), es inerte químicamente y su toxicidad es baja [63]. Por otro lado, posee el 
inconveniente de que su anchura de banda prohibida corresponde a la región del espectro 
electromagnético del ultravioleta cercano, de manera que absorbe sólo una pequeña parte 
del espectro solar. Aunque otros semiconductores, como el CdS, son activos en la región 
visible del espectro solar, carecen sin embargo de la suficiente resistencia mecánica para 
una posible aplicación real dado que sufren foto-corrosión durante repetidos ciclos 
consecutivos.  
        a          b 
Figura 1.7 a: Celdilla unidad de la fase anatasa según la hoja patrón JCPDS 84-1286. Figura 
1.7 b: Celdilla unidad de la fase Rutilo según la hoja patrón JCPDS 78-1509 
El TiO2 puede presentarse en diversos polimorfos, cada uno de ellos con estructuras 
cristalinas y electrónicas claramente distinguibles. Normalmente se definen tres tipos de 
estructuras cristalinas del TiO2: brookita, anatasa y rutilo. Las dos últimas parecen ser las 
más activas desde el punto de vista fotocatalítico, y han sido sin duda las más estudiadas 
[61,62]. Estas dos estructuras pertenecen al sistema tetragonal, y pueden ser descritas 
como cadenas de octaedros TiO6 en las que cada ión Ti
4+
 está rodeado de un octaedro de 
seis iones O
2-
. La distancia de los enlaces Ti-Ti en la anatasa son mayores, mientras que 
los enlaces Ti-O son más cortos que los del rutilo. Por otro lado, la presencia de un 
pequeño número de vacancias de oxígeno, compensadas por la presencia de Ti
4+
, hacen 
del TiO2 un semiconductor extrínseco tipo-n [64]. 
La banda de valencia (BV), de menor energía, y la banda de conducción (BC), de 
mayor energía, definen el band-gap de interés para el proceso fotocatalítico, como se 



















ilustra en la figura 1.8, donde se han representado las posiciones relativas de la BV y de la 
BC para distintos semiconductores junto a sus correspondientes potenciales redox. Para 
que la transferencia de cargas ocurra, al igual que en cualquier otra reacción de oxidación-
reducción, las posiciones relativas de los potenciales de reducción de las especies 
oxidantes y reductoras deben ser la adecuadas [65]. En el caso del TiO2, la banda de 
valencia está formada por solapamiento de los orbitales 2p del oxígeno mientras que la 
banda de conducción está constituida por los niveles 3d de los cationes Ti
4+
. Por otro lado, 
la posición energética de los niveles electrónicos del dióxido de titanio resulta adecuada 
para llevar a cabo reacciones de oxidación y reducción en presencia de H2O y O2 [66]. Los 
band-gap de los diferentes polimorfos del TiO2 son distintos, 3.2 eV para la anatasa 
[67,68], mientras que la estructura rutilo posee un band-gap ligeramente menor, 3.0 eV 
[68]. 
 
Figura 1.8 Posiciones relativas de la banda de conducción (BC) y de la banda de valencia (BV) 
de algunos semiconductores. Adaptada de [53,61] 
1.5.2 Fotocatálisis solar 
Una de las principales ventajas de la fotocatálisis heterogénea es la posibilidad de 
aprovechar la radiación solar. Sin embargo, a diferencia de la luz artificial, la intensidad de 
la radiación solar no es constante ya que se ve afectada por factores meteorológicos, varía 



























Por otro lado, la interacción entre la radiación solar y los distintos componentes 
atmosféricos (O3, O2, CO2, H2O, aerosoles…) provoca que la radiación que llega a la 
superficie de la tierra quede restringida a longitudes de onda comprendidas entre 0.3 y 3.0 
μm  [69]. De toda la radiación incidente, la distribución de la energía corresponde en un 7.8 
% a la región ultravioleta, un 47.3 % a la visible y un 44.9 % a la del infrarrojo cercano [44]. 
Si se tiene en cuenta que, en el caso de TiO2, la absorción se produce cuando la radiación 
empleada corresponde a energías mayores que las de su band-gap (3.0-3.2 eV), es decir 
a λ ‹ ~387-410 nm, la energía del espectro solar aprovechable (región UV) en fotocatálisis 
es reducida. 
Por otro lado, en la radiación solar global que llega a la superficie de la tierra se 
pueden distinguir tres componentes: radiación directa, difusa y reflejada. La radiación solar 
directa es la que no sufre interacciones al atravesar la masa atmosférica, la radiación 
difusa llega a la superficie con una dirección distinta a la de la directa debido a los 
procesos de absorción y dispersión de luz que tienen lugar a su paso por la atmósfera, y 
finalmente la radiación reflejada, o albedo, es la radiación que llega a una superficie 
determinada tras su reflexión previa en el suelo. Las dos componentes que mayor 
importancia tienen para su uso en fotocatálisis son la radiación directa y difusa [54]. En 
este sentido, la intensidad de la radiación UV está sometida a variaciones provocadas por 
las condiciones climatológicas cambiantes, siendo el factor más atenuante en la región UV 
la presencia de nubes [69].  
Todos estos factores hacen preciso el seguimiento del flujo de la radiación solar de 
manera continua a la hora de presentar los resultados de actividad fotocatalítica. Para ello, 
el registro de la radiación recibida en el rango de interés mediante un radiómetro UV, 
permite transformar los datos en forma de energía acumulada. De este modo, se puede 
obtener la acumulación de energía UV incidente en la superficie del sistema, , a partir 
de la siguiente expresión (ecuación 1.8) [71]: 
(1.8) 
Donde  es el flujo promedio de la radiación UV incidente para un incremento de 
tiempo ,  corresponde al área irradiada y  al volumen del reactor.  
A modo de ejemplo, la figura 1.9 muestra la evolución de la concentración de un 





Como se puede observar, la evolución de la velocidad de desaparición del contaminante 
está gobernada por la variación de la intensidad de la radiación UV (no constante) a lo 
largo del tiempo experimental, texp (figura 1.9 A). Sin embargo, la evolución de la 
concentración en función de la energía UV acumulada en el sistema (QUV), obtenida a 
partir de la ecuación 1.8 (figura 1.9 B), normaliza el tiempo experimental en forma de 
energía UV acumulada lo que permite, en definitiva, comparar experimentos llevados a 
cabo en diferentes horas, días y épocas del año. 
 
Figura 1.9 Evolución de la concentración de un contaminante en función del tiempo 
experimental de reacción, texp (A) y de la energía UV acumulada en el sistema, QUV (B) 
1.5.3 Reactores fotocatalíticos  
En los reactores fotocatalíticos heterogéneos, a diferencia de los reactores 
heterogéneos convencionales, la geometría y los materiales deben favorecer una 
absorción eficiente de los fotones incidentes en el sistema, evitando que una iluminación 
insuficiente limite la velocidad del proceso [70]. Además, en función de la aplicación y la 
escala, el diseño de un reactor fotocatalítico puede contemplar distintas alternativas: 
- Fuente de irradiación: Luz artificial o solar  
- Modo de operación: discontinuo (Batch) o continuo 













































































- Escala: Laboratorio, piloto o industrial  
- Disposición del fotocatalizador: Soportado/inmovilizado o en suspensión 
En general los reactores a pequeña escala son empleados en estudios de carácter 
fundamental (estudios comparativos de catalizadores, mecanismos de reacción…), por 
ello, lo más importante en este tipo de sistemas, no es tanto el aprovechamiento óptimo de 
radiación (eficiencia fotónica) como la reproducibilidad de los resultados mediante el 
control de todas las variables que intervienen en el proceso [71]. Por este mismo motivo, 
en estos sistemas es habitual el empleo de radiación artificial en reactores de mezcla 
perfecta, donde los problemas de transferencia de materia son minimizados. 
No obstante, y a pesar de que los reactores de mezcla perfecta con partículas de 
catalizador en suspensión, tipo slurry, son una solución muy interesante para estudios de 
carácter fundamental en fotocatálisis, no permiten la penetración de la mayoría de los 
fotones dando lugar a eficiencias fotónicas bajas. En este sentido el diseño de reactores 
solares requiere una elevada eficiencia fotónica que logre el mayor aprovechamiento 
posible de la radiación solar, por ello es preciso encontrar un balance adecuado entre la 
distribución de la radiación, la transferencia de materia y la carga de catalizador.  
Los primeros reactores solares para aplicaciones fotocatalíticas fueron los 
Captadores Cilindro-Parabólicos (PTCs en sus siglas en inglés), habitualmente empleados 
en tecnología solar térmica. Se basan en una estructura que soporta una superficie 
altamente reflectante y concentradora de la luz en forma de parábola. Asimismo los 
reactores PTC son dinámicos y disponen de un sistema de seguimiento solar que 
mantiene siempre una posición perpendicular a los rayos del sol [70,71]. Sin embargo, 
estos fotorreactores pronto quedaron en desuso debido a que presentaban desventajas 
notables entre las que destaca: un elevado coste de inversión y mantenimiento, el 
aprovechamiento únicamente la radiación solar directa, y una baja eficiencia fotónica [72].  
En el otro extremo se encuentran los sistemas solares no concentradores (sistemas 
de 1 sol), que  utilizan dispositivos estáticos orientados al ecuador, por lo que son sistemas 
más baratos y sencillos de instalar, además su geometría favorece la utilización del 
catalizador soportado o inmovilizado en la superficie irradiada del dispositivo. En este 
grupo cabe destacar los reactores estáticos planos, que incluyen distintas geometrías 
(placa plana o en cascada, placa cerrada, estanque solar…) capaces de emplear no sólo 




UV total que llega a la superficie terrestre. No obstante, presentan distintas desventajas 
como: una menor eficiencia para captar la radiación [71], limitaciones de transferencia de 
materia cuando se trabaja en flujo laminar, y la posible volatilización de algunos 
compuestos orgánicos [70,71]. 
Finalmente cabe destacar los sistemas basados en colectores Captadores 
Parabólicos Compuestos (CPC), que combinan las ventajas de los captadores PTCs y los 
captadores planos sin concentración.  
1.5.3.1 Captadores Parabólicos Compuestos (CPC) 
Los Captadores Parabólicos Compuestos (CPC), son sistemas de colectores 
estáticos que poseen una superficie reflectante formada por dos espejos parabólicos, y un 
tubo de borosilicato situado en el eje central (ver figura 1.10) por donde circula el fluido con 
el catalizador.  
Como se puede apreciar en la figura 1.10, la superficie reflectante parabólica 
consigue concentrar la radiación que llega dentro del denominado “ángulo de aceptancia” 
del captador, y permite iluminar toda la superficie del tubo receptor [54]. Son sistemas de 
baja concentración en los que el factor de concentración (FC, relación entre la apertura del 
captador y el perímetro del tubo) se sitúa entre 1 y 1.5. En el caso particular de que el 
ángulo de aceptación sea 90º, el factor de concentración es uno (FC = 1), y se trata por 
tanto de un sistema no concentrador, situación en la que toda la radiación directa y difusa 
alcanza el área de apertura, y es recogida y redistribuida en la parte del tubo que no se 
encuentra directamente irradiada [73]. Al igual que en otros sistemas estáticos, la 
captación óptima de la radiación solar anual se consigue disponiendo la superficie de los 
colectores con un ángulo de inclinación que corresponde a la latitud local, orientando la 
estructura hacia el ecuador. 
Las ventajas que presentan los sistemas CPC frente a otros sistemas solares son [71]: 
- Aprovechamiento de la radiación solar directa y difusa 
- Elevado rendimiento y eficiencia fotónica 
- Coste moderado 
- Calentamiento del agua muy limitado 




En términos generales, la tecnología basada en sistemas CPC es actualmente la 
más eficiente [70]. Además de todas las ventajas señaladas, los sistemas CPC son 
simples, fáciles de manejar y requieren una inversión inicial moderada. Todos estos 
factores contribuyen a un excelente comportamiento de los CPC en aplicaciones 
fotocatalíticas solares, por lo que se han descrito como una de las mejores tecnologías 
disponibles para el tratamiento de aguas residuales mediante fotocatálisis heterogénea 
[54]. 
 
Figura 1.10 Ilustración de la refracción de la radiación solar incidente en la superficie reflectora 
de un Captador Parabólico Compuesto (CPC) 
 
Por último, el diseño debe contemplar el empleo de un caudal adecuado y un 
escalado idóneo mediante la disposición de colectores CPC en paralelo o en serie. Es 
conveniente señalar aquí que, como norma general, los tiempos de residencia requeridos 
en los procesos fotocatalíticos son muy elevados, por lo que normalmente se suele operar 
en modo discontinuo con recirculación. En este sentido la operación en continuo para 
aumentar los tiempos de residencia conllevaría el empleo de grandes superficies, 
acarreando dificultades técnicas para mantener flujo turbulento. Por estos motivos, los 
sistemas CPC suelen disponer de un tanque de recirculación y un caudal suficiente para 
obtener un flujo turbulento en el interior de los tubos, alcanzando una distribución uniforme 







1.6 Desarrollo actual de la fotocatálisis heterogénea para su 
aplicación al tratamiento de efluentes acuosos 
El TiO2 ha sido ampliamente estudiado en la eliminación de diversos contaminantes 
orgánicos e inorgánicos, comprobándose su estabilidad a lo largo de numerosos ciclos, no 
obstante, siguen existiendo diversas limitaciones que dirigen nuevos esfuerzos al aumento 
de la eficiencia del proceso fotocatalítico. En este contexto, el diseño de reactores y de los 
aspectos operacionales, el desarrollo de aplicaciones, el diseño de nuevos materiales 
fotocatalíticos y los estudios mecanísticos de carácter fundamental constituyen las distintas 
líneas de investigación que, desde un enfoque multidisciplinar, permiten el desarrollo de la 
fotocatálisis heterogénea [74]. 
En este apartado se describirán las principales líneas de investigación relacionadas 
con el desarrollo de la fotocatálisis heterogénea aplicada, atendiendo fundamentalmente a 
aquellas relativas al tratamiento de contaminantes en fase acuosa con TiO2.  
1.6.1 Aplicaciones medioambientales de la fotocatálisis heterogénea 
En las últimas décadas el desarrollo de la fotocatálisis heterogénea ha dado lugar a 
la aparición de numerosas aplicaciones en el campo de la energía y el medio ambiente, si 
bien, la eliminación de contaminantes o la desinfección en aguas, aire, o en materiales son 
las aplicaciones más extensamente investigadas. 
En primer lugar, cabe mencionar el tratamiento de contaminantes en fase gas, 
donde la fotocatálisis heterogénea ha sido aplicada a la oxidación de NOx [75], y en la 
degradación de una gran variedad de sustancias como alcoholes, cetonas, compuestos 
aromáticos, hidrocarburos halogenados [53,76]. Además, el proceso de descontaminación 
mediante fotocatálisis se ha aplicado con relativo éxito en TiO2 soportados en cementos 
fotocatalíticos de fachadas o asfaltos [77], en la eliminación de H2S en aire [78], en la 
purificación de ambientes interiores [75] o en materiales “autolimpiables” (“Self-cleaning 
materials”) [79,80].  
Sin embargo, las aplicaciones relativas al tratamiento de contaminantes en fase 
acuosa son, sin duda, las más numerosas en la bibliografía científica. En este sentido, el 
proceso fotocatalítico en fase líquida ha conseguido degradar una gran variedad de 




nitrogenados, colorantes [82,83,84], compuestos organoclorados, alcanos, alcoholes 
alifáticos o surfactantes entre otros [69]. Por otro lado, durante la foto-oxidación, el 
contaminante original puede transformarse en distintos compuestos intermedios antes de 
ser mineralizados completamente a CO2, H2O y especies inorgánicas, por lo tanto, el 
análisis de la ruta de oxidación y la evaluación de la toxicidad de los intermedios de 
reacción, permite evaluar el grado de mineralización suficiente para completar y optimizar 
el proceso. 
Algunas aplicaciones probadas con éxito son el tratamiento de contaminantes de 
origen industrial, como los compuestos fenólicos provenientes de una gran variedad de 
industrias [85] o la degradación de plaguicidas, que constituyen un amplio rango de 
productos químicos extensamente utilizados en agricultura [86,87]. Por otra parte, la 
fotocatálisis ha sido empleada en el tratamiento de aguas contaminadas con metales de 






+…) para depositarlos sobre la superficie del 
semiconductor [88], pudiendo ser posteriormente extraídos mediante métodos mecánicos 
o químicos [53, 88]. 
Más recientemente, la fotocatálisis heterogénea ha sido aplicada a la desinfección 
del agua mediante la desactivación de bacterias y virus [54,89], aplicación especialmente 
atractiva para la potabilización de aguas en regiones con escasez de recursos hídricos y 
de limitado acceso a saneamientos adecuados [90]. Otra aplicación novedosa analizada 
en los últimos años ha sido el tratamiento de los denominados contaminantes emergentes, 
compuestos que aunque no están legislados actualmente podrían ser objeto de futuras 
regulaciones debido a que implican riesgos para la salud y el medioambiente como 
resistencia microbiológica, daños al sistema endocrino y otros tipos de alteraciones en los 
organismos y los ecosistemas acuáticos [91,92,93].  
No obstante, conviene señalar que las aplicaciones fotocatalíticas son 
especialmente efectivas cuando los efluentes contaminados cumplen algunos de los 
siguientes requisitos [69]: 
- Efluentes con una carga de carbono orgánico moderada o baja (~100 mg L
-1
) 
- Compuestos no degradables mediante métodos biológicos o convencionales  




- Posibilidad de operación en modo discontinuo 
- Desinfección solar 
A continuación se citan algunos ejemplos encontrados en la bibliografía que cumplen 
alguno o varios de estos requisitos, y que resultan especialmente atractivos desde el punto 
de vista de la aplicación del proceso fotocatalítico en el tratamiento de aguas residuales: 
- Malato et al. [94] sugieren la optimización de distintos oxidantes adicionales al O2 
(H2O2, S2O8
2−
) para la degradación fotocatalítica solar de una mezcla compleja de 
pesticidas en aguas provenientes del lavado de contenedores de productos fitosanitarios 
(Rango TOC analizado = 5-100 mg L
-1
). Para ello emplearon una planta solar de colectores 
CPC a escala pre-industrial de 8.9 m
2
 de área irradiada y 247 L de capacidad.  
- Adán, Carbajo et al. [95,96] proponen la degradación fotocatalítica de bromuro de 
etidio (BrEt) empleando la radiación solar y la optimización de las condiciones de 
operación y del agente oxidante. El BrEt es un agente intercalante comúnmente usado en 
laboratorios de bilogía molecular como marcador de los ácidos nucleicos del ADN, lo que 
le confiere un elevado carácter mutagénico y, por tanto, una elevada peligrosidad. 
Además, los residuos generados se encuentran en concentraciones bajas (~20 mg L
-1
) y 
su degradación por métodos convencionales resulta compleja.  
- Alrousana et al. [97] plantearon la inmovilización de TiO2 en reactores colectores 
CPC para el desarrollo de procesos de desinfección solar. En este caso, el soporte está 
constituido por tubos de borosilicato en distintas configuraciones, entre las que destaca 
una disposición concéntrica de tubos que alcanza una reducción eficiente de organismos 
patógenos en el agua. 
- El trabajo de Wang et al.
 
[98] propone la reducción mediante fotocatálisis 
heterogénea de Cr
6+
 (carcinógeno y mutagénico) a Cr
3+
 (caracterizado por una menor 
toxicidad y movilidad). Además, los autores llevan a cabo de manera simultánea al proceso 
de reducción, la oxidación fotocatalítica de rodamina B debido a que los colorantes 
coexisten frecuentemente con el cromo hexavalente en las aguas provenientes del curtido 
de pieles o de la manufactura de colorantes. Los resultados obtenidos muestran un efecto 




- Sousa et al. [99] observaron una degradación fotocatalítica eficiente de una mezcla 
de numerosos contaminantes emergentes (22 fármacos) analizados durante el tratamiento 
de un efluente real de una EDAR situada en el río Febros (afluente del Duero), al norte de 
Portugal. En este sentido, los contaminantes emergentes presentan dos ventajas, por un 
lado se encuentra en el rango de los μg·L-1 (micro-contaminantes), rango en el que la 
fotocatálisis heterogénea puede ser extraordinariamente competitiva, y por otro lado, 
forman mezclas complejas de compuestos muy diversos, en su mayoría no biodegradables 
[100], situación en la que los procesos fotocatalíticos constituyen una excelente alternativa 
a los procesos convencionales.  
1.6.1.1 Procesos integrados  
Otras líneas de investigación buscan el aumento de la eficiencia en los tratamientos 
mediante el acoplamiento o la integración de la fotocatálisis heterogénea con otros 
procesos físicos, químicos o biológicos. Estas combinaciones pueden dar lugar a un 
aumento de la eficiencia y a una disminución del tiempo de reacción en comparación con 
los procesos separados, o bien a una disminución del coste cuando se combinan [101]. En 
este sentido, dependiendo del tipo de tratamiento combinado con la fotocatálisis 
heterogénea, se pueden establecer dos tipos de categorías. 
- Sistemas integrados que afectan al mecanismo fotocatalítico 
- Sistemas integrados que mejoran la eficiencia global del proceso 
En el primer caso, el cambio en el mecanismo de reacción puede favorecer la 
cinética de mineralización. En esta clasificación cabe citar, por ejemplo, combinaciones 
entre la fotocatálisis heterogénea y los procesos foto-fenton o la ozonización, donde la 
modificación del mecanismo puede promover un aumento en la eficiencia del proceso 
fotocatalítico. En este contexto, Rey et al. [102] estudiaron la integración del proceso de la 
oxidación catalítica con peróxido de hidrógeno empleando un catalizador de hierro 
soportado sobre carbón activo (Fe/AC) con la fotocatálisis heterogénea (UV/TiO2). De los 
resultados obtenidos, se pudo concluir que el proceso híbrido alcanzó una mayor eficiencia 
en el consumo de H2O2  durante la oxidación completa de 200 mg L
-1
 de fenol, como 





En el segundo caso, el tratamiento fotocatalítico se integra con otros procesos 
favoreciendo la eficiencia global sin afectar al mecanismo fotocatalítico. Entre ellos, 
pueden citarse la integración con tecnologías de membrana, tratamientos biológicos o 
procesos de adsorción física. A modo de ejemplo, Oller et al. [103], consiguen un aumento 
en la eficiencia del tratamiento de una mezcla de pesticidas a partir de la integración en 
modo secuencial, de un tratamiento mediante fotocatálisis solar (fotocatálisis heterogénea 
o foto-fenton) que aumenta la biodegradabilidad del efluente, seguido de un proceso 
biológico en un reactor aerobio de biomasa inmovilizada (IBR). Otros trabajos [99,104] 
plantean estrategias similares para el tratamiento de contaminantes emergentes. 
1.6.2 Parámetros que afectan al proceso. Condiciones de operación 
A la par que en los procesos clásicos de catálisis, en fotocatálisis heterogénea los 
parámetros de operación gobiernan la cinética del proceso fotocatalítico, entre ellos cabe 
destacar: intensidad y distribución espectral de la radiación, concentración y tipo de 
oxidante, concentración de sustrato o contaminante, concentración de catalizador, pH del 
medio [119]. Un número relevante de trabajos [105,106,107,108] señalan la importancia 
que supone optimizar las condiciones de operación con el fin de obtener una elevada 
velocidad de degradación, esencial para los procesos foto-oxidativos. Además, se debe 
tener en cuenta que la influencia de los parámetros de operación depende de la naturaleza 
química del contaminante y de las propiedades físico-químicas del catalizador. Por tanto, 
las condiciones de operación deben ser estudiadas para cada tipo de aplicación, en la que 
el análisis de los intermedios de reacción puede constituir una buena herramienta de 
optimización del proceso de foto-oxidación [107]. 
Un caso particular en la optimización de las condiciones de operación viene dado 
por el empleo de oxidantes químicos adicionales. 
1.6.2.1 Oxidantes químicos adicionales 
El empleo de oxidantes químicos adicionales puede mejorar la eficiencia del 
proceso fotocatalítico facilitando el atrapamiento de electrones y disminuyendo, por 
tanto, la probabilidad de recombinación del par e-/h+. Además estos oxidantes pueden 
ser una fuente adicional de generación de radicales hidroxilo u otras especies 




resuelven los problemas derivados de una baja concentración de O2 en el medio de 
reacción [69].  
Uno de los oxidantes químicos empleados habitualmente es el H2O2, ello es 
debido a que su uso es generalizado en otros AOPs, y a que su precio es 
relativamente moderado. El peróxido de hidrógeno reacciona con los e- de la banda de 
conducción según la siguiente ecuación [54]: 
H2O2 + e
- → OH + OH-                                            (1.9) 
En términos generales el empleo de H2O2 produce una mejora de la eficiencia en 
el proceso, no obstante, cuando la concentración es excesivamente elevada se 
pueden producir fenómenos de scavenging de los radicales OH o de los huecos foto-
generados, asimismo, una elevada concentración promueve la adsorción competitiva 
entre el H2O2 y los contaminantes en la superficie del TiO2 [54]. Estos problemas 
pueden ser evitados dosificando u optimizando la concentración de peróxido a lo largo 
del proceso para obtener un consumo eficiente del oxidante [96]. 
Otros aceptores químicos, como el peroxodisulfato, S2O8
2- [94], o en menor 
medida ClO3
- o BrO3
-, han sido empleados en distintas aplicaciones. No obstante, 
conviene señalar que la utilización del O2 del aire mejora ostensiblemente la economía 
del proceso que, junto al empleo de la radiación solar como fuente de energía 
primaria, hacen de la fotocatálisis heterogénea una tecnología sostenible, muy 
atractiva para el tratamiento de contaminantes en fase acuosa.  
1.6.2.2 Calidad del agua 
En los tratamientos de aguas residuales reales, la eficiencia del proceso está 
afectada por los parámetros físico-químicos de la matriz acuosa (pH, turbidez 
conductividad, contenido en materia orgánica) en la que están disueltos los contaminantes. 
[108]. 
Sin embargo, uno los factores más relevantes en el agua es la presencia de iones 
inorgánicos, que comúnmente están presentes en el agua natural. Estos iones pueden 
inhibir el proceso fotocatalítico y, aunque algunos estudios concluyen que ciertos de ellos 
























) compiten con las moléculas del contaminante u oxidante en los 
procesos de adsorción en la superficie del catalizador [110,111,112,113]. No obstante, 
este efecto inhibitorio depende del valor del pH, así como de la naturaleza del 








 en el agua tiene 
una especial relevancia sobre el efecto negativo (inhibitorio) al que dan lugar en la foto-
degradación de los contaminantes, debido a la capacidad que tienen éstas especies para 
actuar como “scavengers” del radical OH o del hueco (h+) foto-generado [115]. 
1.6.3 Modificación del TiO2 
Como se ha comentado con anterioridad, el TiO2 de tamaño nanométrico ha sido 
empleado con éxito como fotocatalizador en el tratamientos de diversos contaminantes 
orgánicos e inorgánicos, comprobándose su estabilidad a largo plazo por lo que el TiO2 se 
considera, hoy por hoy, el semiconductor más  interesante para su aplicación en procesos 
fotocatalíticos. 
 
Figura 1.11 Estrategias para mejorar la eficiencia del TiO2 
A pesar de ello, siguen existiendo limitaciones que dirigen los nuevos esfuerzos 
hacia el aumento de la fotoeficiencia del TiO2 para lograr un aumento del rendimiento 
cuántico, es decir, un incremento del ratio entre el número de moléculas de contaminante 
degradadas y el número de fotones absorbidos. Para ello, se han planteado diversas 
estrategias de modificación del TiO2, recogidas en la figura 1.11, que persiguen la 














probabilidad de recombinación del par electrón-hueco o la mejora de sus propiedades 
físico-químicas. 
1.6.3.1 Síntesis y modificación de las propiedades físico-químicas del TiO2 
nanoestructurado 
El TiO2 nanoestructurado presenta, por razones estrictamente geométricas, una 
elevada proporción de los átomos que componen el sólido en posiciones superficiales. Por 
tanto, la síntesis de TiO2 nanométrico de elevada superficie específica permite una mayor 
exposición de los sitios catalíticamente activos localizados en la superficie, característica 
que convierte a los TiO2 nanoestructurados en sistemas muy atractivos desde el punto de 
vista de la catálisis [65,116]. Por ello, el desarrollo de los procesos fotocatalíticos con 
aplicaciones medioambientales ha promovido la síntesis y preparación de TiO2 a partir de 
diversas metodologías: sol-gel, solvotermal, hidrotermal, termohidrólisis u oxidación en 
llama, etc. [116]. 
La actividad fotocatalítica depende de las propiedades físico-químicas del 
fotocatalizador (fase cristalina, tamaño de cristal, área superficial, tamaño hidrodinámico, 
concentración de grupos hidroxilo, band-gap…). En este sentido, la síntesis de 
nanomateriales de TiO2 permite, por un lado, determinar el papel que juegan las 
propiedades físico-químicas del catalizador en los mecanismos de transferencia de cargas, 
en el mecanismo de degradación o la especificidad sustrato-catalizador, y por el otro, el 
diseño de materiales de TiO2 con propiedades adaptadas a distintas aplicaciones [74], sin 
embargo, como señala Othani [117,118], el hecho de que no se conozca con exactitud el 
efecto que tienen las propiedades físico-químicas del TiO2 en el comportamiento 
fotocatalítico se debe, en gran medida, a la dificultad que entraña identificar qué 
propiedades son realmente determinantes en la actividad fotocatalítica.  
Otra de las causas que sin duda dificulta la interpretación de los resultados, radica 
en que la bibliografía científica relaciona habitualmente las propiedades físico-químicas del 
TiO2 con la degradación de un único sustrato o contaminante, sin tener en cuenta que la 
actividad es específica para cada compuesto. En este contexto, el trabajo de Ryu et al. 
[119] analiza de una manera sistemática la actividad fotocatalítica de 8 materiales 
comerciales de TiO2 empleando 19 sustratos distintos, y concluye que la fotoactividad de 
cada catalizador es función de la estructura y naturaleza química del contaminante 




relacionada con varias propiedades del catalizador que son específicas para cada familia 
de contaminantes.  
1.6.3.2 Dopaje 
La modificación del TiO2 mediante dopaje está basada en la introducción de 
elementos ajenos en la estructura del TiO2 en concentraciones lo suficientemente bajas 
como para no producir por ello cambios en su fase cristalina. Normalmente esta estrategia 
persigue extender la fotoabsorción de la luz a longitudes de onda de menor energía, o a 
favorecer la separación de las cargas foto-generadas. La extensión de la absorción al 
rango del visible, que constituyen el 43 % de la energía del espectro solar en la superficie 
de la tierra [74], es una alternativa muy interesante para aplicaciones de fotocatálisis solar, 
por ello, en la última década se han dedicado numerosos esfuerzos a extender la 








5+…), obteniéndose resultados prometedores, si bien, el efecto que produce el 
dopaje es complejo, y depende de la relación entre la distribución bulk/superfice del catión, 
la configuración electrónica del nivel d, o la concentración del elemento dopante [120]. 
Además, se han encontrado algunos efectos adversos en la modificación del TiO2 
mediante dopaje catiónico, como el papel que juegan los centros metálicos al actuar como 
centros de recombinación de las cargas foto-generadas [61]. 
Más recientemente, el dopaje aniónico con elementos no metálicos (N, C, S, B, F) ha 
emergido como una interesante alternativa para aumentar la actividad fotocatalítica 
empleando luz visible [121]. A este respecto, el trabajo pionero de Asahi et al. [122] señaló 
originalmente el dopaje con N como una nueva estrategia para reducir el band-gap del 
TiO2 gracias al solapamiento de los niveles N2p con los niveles O2p [61]. 
1.6.3.3 Adición de metales nobles 
La adición de un metal (Ag, Pt, Cu, Pd…) sobre la superficie de un semiconductor 
como el TiO2 [55,56] es otra alternativa que puede mejorar la eficiencia en la separación 
de las cargas foto-generadas. Ello se debe a que el nivel de Fermi de los metales 
depositados es menor que el del TiO2, por lo que los e
-
 foto-generados pueden ser 
transferidos de la banda de conducción del fotocatalizador a la partícula metálica. Los 
grandes retos en esta estrategia están relacionados con la optimización de la 
concentración del metal, su distribución homogénea, el empleo de metales baratos, y la 




especialmente relevante debido a que es frecuente la lixiviación del metal durante la 
reacción fotocatalítica. 
1.6.3.4 Acoplamiento de semiconductores y fotosensibilización 





gracias a la separación física de los portadores de carga. Sin embargo, para que la 
separación sea efectiva, las posiciones relativas de las bandas de valencia y de 
conducción de los dos semiconductores deben ser las adecuadas, y los contactos entre 
ambos lo suficientemente efectivos [65]. Un ejemplo, consiste en el acoplamiento 
TiO2/SnO2 planteado por Fresno [65], situación en la que, de acuerdo a las posiciones 
relativas de las bandas de valencia y conducción (ver figura 1.8), los electrones foto-
generados de la banda de conducción del TiO2 (de mayor energía) pueden migrar a la 
banda de conducción del SnO2 (de menor energía), reaccionando los huecos acumulados 
en la banda de valencia el TiO2 con las especies donadoras. Por otro lado, cabe destacar 
que el acoplamiento con algunos semiconductores, como el CdS, logra la activación del 
proceso con la luz visible [123]. 
Otra estrategia de activación mediante la luz visible es la utilización de colorantes 
orgánicos e inorgánicos como fotosensiblizadores, que han demostrado aumentar la 
eficiencia del proceso [124].  
1.6.3.5 TiO2 anisótropo. Morfología cristalina 
Algunos autores han observado una clara dependencia entre la forma de los 
nanocristales de TiO2 y la actividad fotocatalítica [125,126,127], en este sentido, la 
morfología cristalina puede afectar a las propiedades superficiales, a la adsorción o a la 
dinámica de las cargas foto-generadas [128,129] . Sin embargo, el papel específico que 
tiene la forma de los nanocristales en el proceso fotocatalítico es difícilmente identificable 
debido, entre otros motivos, a la dificultad que entraña el control de la morfología cristalina 
durante la síntesis de TiO2 [129]. 
Los materiales anisótropos (nano-tubos, nano-rombos, nano-hojas) han permitido 
obtener mejoras evidentes en la relación superficie/volumen, aunque recientemente se ha 




 en este tipo de 
estructuras, debido a que podrían mejorar la separación de las cargas foto-generadas [74]. 









) en partículas cristalinas de TiO2 con forma de “nanocables”. Otros 
autores apuntan en esta misma dirección [74,129,131], al señalar que la relación entre la 
actividad y la forma cristalográfica está ligada a la exposición de caras cristalinas 
específicas en las distintas morfologías cristalinas. Aunque algunos trabajos han 
relacionado un elevada fotoactividad en nanocristales de TiO2 con una elevada exposición 





, {101}=0.44 J m
-2
) [131], el papel que juegan las distintas caras cristalinas 
expuestas en el proceso es, actualmente, objeto de debate.  
En este contexto, Ohno et al. [132,133] relacionan la elevada actividad de un TiO2 
decaédrico regular con una exposición distal de las caras {001} de la anatasa (asociadas a 
sitios de oxidación) y las caras {101} (asociadas a sitios de reducción). Estos autores 
concluyen que esta geometría permite a los e
-
 y a los h
+
 migrar a las caras distales ({101} y 
{001}, respectivamente) de los cristales de anatasa, evitando su recombinación.  
1.6.4 Separación, recuperación y reutilización del fotocatalizador 
Habitualmente el proceso fotocatalítico se lleva a cabo en reactores donde el 
catalizador se encuentra suspendido en forma de partículas finas, para aumentar el 
contacto directo con la luz y con los reactantes. Asimismo el empleo de partículas 
nanométricas confiere al TiO2 propiedades físico-químicas más activas desde el punto de 
vista fotocatalítico, sin embargo, a la hora de recuperar el catalizador para su reutilización, 
el tamaño y la morfología puede convertirse en un inconveniente [108]. De este modo, la 
utilización de partículas de TiO2 da lugar a la presencia de sólidos en suspensión al final 
del tratamiento, parámetro limitado por la legislación en materia de vertidos. Para solventar 
este problema, se han planteado dos posibles alternativas, una basada en un post-
tratamiento o una  operación integrada para separar el catalizador del efluente tratado 
(decantación, filtración, membranas…); y otra posibilidad sería soportar o inmovilizar el 
TiO2 en un soporte que evite las etapas de separación y recuperación.  
Un gran número de estudios han planteado la utilización de soportes para la fijación 
del TiO2, entre ellos destacan vidrio, carbón activo, polímeros, óxido de silicio, 
celulosa…etc. [134]. Asimismo, se ha investigado la inmovilización del TiO2 en soportes de 
arcillas naturales (sepiolita, zeolitas…) de elevada capacidad de adsorción y bajo coste 




poliméricas, cerámicas…) [108,137]. Sin embargo, la inmovilización de la fase activa (TiO2) 
sobre un soporte limita en parte la transmisión y la absorción de los fotones a los centros 
activos del catalizador, así como las etapas de transferencia de materia entre los 
reactantes. Además, el uso de catalizadores inmovilizados a menudo implica también 
ciertas limitaciones operacionales (p. ej. limitaciones de caudal) o el uso de diseños de 
foto-reactores menos eficientes (p.ej. estanque solar). Otro problema surge de la dificultad 
que entraña preparar materiales que den lugar a una alta estabilidad TiO2-soporte ya que, 
en muchos casos, durante la operación se produce cierta “lixiviación” de la fase activa, lo 
que lleva consigo una pérdida de la estabilidad del fotocatalizador, donde la necesidad de 
regenerar o sustituir el material soportado, implicaría un post-tratamiento final para evitar el 
vertido de las partículas de TiO2 junto al agua tratada [71,54]. 
Por todo ello, la operación con el catalizador en suspensión sigue siendo 
actualmente una alternativa válida, aunque requiera llevar a cabo una etapa de 
recuperación o un proceso integrado de separación para evitar la pérdida de 
fotocatalizador. En esta línea, se pueden plantear diferentes alternativas como la 
propuesta por Xue et al. [138] que plantea la separación, recuperación y reutilización del 
catalizador mediante una etapa de ultrafiltración, obteniendo una buena eficiencia en la 
separación y manteniendo el nivel de actividad fotocatalítica en los sucesivos usos. No 
obstante, se debe tener en cuenta que la ultrafiltración supone un aumento considerable 
de los costes, y hace más complejo el tratamiento global (ensuciamiento, regeneración de 
la membrana…). 
En este contexto, una interesante alternativa, es la propuesta por Fernández-Ibañez 
et al. [139], que plantean la recuperación del catalizador al final del proceso mediante la 
sedimentación a través del ajuste del pH al punto de carga cero (PZC) del TiO2. De este 
modo, los autores consiguen recuperar mediante sedimentación prácticamente la totalidad 
de las partículas en suspensión (97 %), planteando un proceso final de microfiltración para 
eliminar el 3 % restante del TiO2
 
que permanece en el agua tratada. A partir de los 
resultados obtenidos en este estudio, puede afirmarse que la sedimentación puede ser 
aplicada con éxito a la separación, recuperación y reutilización del catalizador a escala de 
planta piloto. 
Por lo tanto, la sedimentación se debe tener en cuenta como una interesante 
metodología alternativa a la inmovilización, que permite operar con el catalizador en 




relativamente bajos. No obstante, un fotocatalizador soportado o inmovilizado con las 
adecuadas propiedades mecánicas para ser estable en el medio de reacción, manteniendo 
además una elevada fotoeficiencia en la fotodegradación de la materia orgánica, 
constituye un sistema catalítico de enorme interés para su aplicación a escala real. 
1.7 Objetivos y alcance del trabajo 
Los objetivos planteados en este trabajo son:  
 El estudio de los parámetros de operación que afectan al proceso fotocatalítico, 
extrínsecos al TiO2, y de la relación existente entre el estado de agregación del TiO2, la 
actividad fotocatalítica, en el comportamiento óptico de las suspensiones y la 
concentración óptima de catalizador.  
 La preparación y caracterización de distintas series de TiO2 sintetizados mediante 
diversas metodologías sol-gel, y el análisis de la relación entre las propiedades físico-
químicas (propiedades estructurales, morfológicas y superficiales) de los catalizadores y la 
actividad fotocatalítica.  
 La determinación del papel que pueden jugar en el proceso fotocatalítico las caras 
cristalinas expuestas en cristales de anatasa de diversa morfología, sintetizados mediante 
una síntesis solvotermal. 
 El estudio de la actividad fotocatalítica y los aspectos operacionales durante la 
aplicación de la fotocatálisis solar a distintos contaminantes y/o mezclas de contaminantes 
orgánicos a escala de planta piloto en reactores Captadores Parabólico Compuestos 
(CPC). 
Para el desarrollo de estos objetivos, en el capítulo 2 de esta memoria, se describen 
los procedimientos experimentales utilizados para la síntesis de los materiales, las técnicas 
de caracterización utilizadas y los experimentos de actividad fotocatalítica llevados a cabo. 
En el capítulo 3 se analizarán, durante el diseño y puesta a punto del reactor 
fotocatalítico a escala de laboratorio sin recirculación, distintos parámetros que afectan a la 
velocidad de foto-oxidación entre los que cabe destacar: distribución espectral e intensidad 
de la radiación incidente, concentración y tipo de agente oxidante, concentración de 




parámetros de manera independiente. Asimismo, se estudiará el papel que juega el 
tamaño de partícula hidrodinámico en la actividad fotocatalítica, para ello se emplearán 
dos catalizadores comerciales con la misma composición química e idénticas propiedades 
estructurales, pero con distinto tamaño de agregado morfológico. 
En el capítulo 4, una vez definidos los parámetros extrínsecos que gobiernan el 
proceso fotocatalítico, se abordará la relación entre las propiedades físico-químicas del 
TiO2 y su actividad fotocatalítica. En un primer apartado, la caracterización de distintos 
TiO2 preparados a partir de diversos métodos sol-gel, permitirá interpretar el efecto de las 
propiedades intrínsecas al TiO2 en la oxidación del fenol mediante fotocatálisis 
heterogénea. Más específicamente, en un segundo apartado, se empleará una síntesis 
solvotermal para la obtención de anatasa con control de la morfología estructural, con el fin 
de analizar el papel que juegan las caras expuestas en los cristales de TiO2 en la 
estabilización de las cargas foto-generadas, y por tanto, en la actividad fotocatalítica. 
Una vez estudiada la influencia que tienen las propiedades físico-químicas del TiO2 
en el proceso, en el capítulo 5, se tratará el comportamiento fotocatalítico a escala planta 
piloto de algunos de los TiO2 estudiados. Con este objetivo se emplearán dos plantas de 
Captadores Parabólicos Compuestos (CPC) con aprovechamiento directo de la radiación 
solar. Por un lado, se abordará la eficiencia de los catalizadores con contaminantes de 
distinta naturaleza química, y se comprobará el efecto que tienen los iones inorgánicos de 
las aguas naturales en la degradación de los contaminantes orgánicos. Asimismo, se 
propondrá el tratamiento de una mezcla de pesticidas y de una mezcla de contaminantes 
emergentes. Por último, se ha llevado a cabo el análisis de los aspectos operacionales 
relacionados con la separación del fotocatalizador del efluente tratado (separación sólido-
líquido) a través del estudio del proceso de sedimentación en las suspensiones de TiO2. 
Finalmente, en el capítulo 6, se recogen las conclusiones más relevantes extraídas 
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Capítulo 2.  







En este capítulo se describen las metodologías 
de preparación de los diferentes óxidos de titanio, los 
reactivos empleados durante la síntesis, y las técnicas 
de caracterización físico-química aplicadas para la 
caracterización de los fotocatalizadores sintetizados. 
Asimismo, se detallan los reactores fotocatalíticos, a 
escala de laboratorio y planta piloto, y las metodologías 
analíticas empleadas para el seguimiento de la actividad 
fotocatalítica durante el tratamiento de los distintos 
































2.1 Materiales de TiO2 
A continuación se describen los materiales comerciales de TiO2, y los métodos 
de síntesis empleados para la preparación de los catalizadores objeto de estudio en 
esta memoria.   
2.1.1 TiO2 comerciales 
El dióxido de titanio Aeroxide® P25 ha sido empleado como material comercial de 
referencia en esta memoria, éste se sintetiza mediante el proceso Aerosil® basado en 
la hidrólisis en llama de TiCl4. Asimismo, se ha empleado el dióxido de titanio P25/20 
VP Aeroperl® que está caracterizado por un diámetro medio de partícula morfológico 
de 20 μm, y que es producido mediante un proceso de granulación del TiO2 P25. En la 
tabla 2.1 se reflejan las propiedades físico-químicas del dióxido de titanio P25 y 
P25/20 VP Aeroperl® proporcionados por la casa comercial Evonik-Degussa [1].  
Tabla 2.1 Especificaciones de los catalizadores comerciales P25 y P25/20 [1] 





) 50 50 
pH en suspensión (4 % p/v) 3.5-4.5 3.0-4.5 
Tamaño de partícula   20 nm*  20 μm 
Densidad aparente (gL
-1
)  130  700 
Pérdida de peso a 105 ºC, 2 h (%) < 1.5 < 2.5 
Pérdida por ignición (%) < 2.0 < 2.0 
Pureza, TiO2 (%) > 99.5 > 99.5 
*Tamaño de de partícula cristalina primario 
2.1.2 Síntesis de TiO2 mediante microemulsiones inversas (TiMI) 
El método de las microemulsiones inversas permite la obtención de partículas de 
pequeño tamaño y de distribución muy homogénea [2,3,4]. Esta distribución se puede 
obtener gracias a la restricción espacial de las microgotas de agua cubiertas por una 
monocapa de moléculas del surfactante en un disolvente orgánico apolar (ver figura 2.1). 
En este sentido, el tamaño de las micelas viene dado por el tipo de surfactante empleado y 
la relación agua/surfactante [4]. En el presente trabajo, las microemulsiones se prepararon 
combinando la fase orgánica mayoritaria (n-heptano), el surfactante (triton X-100) y el 




con posterioridad quedando dispersa en la microemulsión en forma de gotas de tamaño 
nanométrico, cubiertas de una película o monocapa de moléculas de surfactante en el 
disolvente orgánico apolar. Estas gotas actúan como micro-reactores en la síntesis, que 
pueden chocar e intercambiar su contenido continuamente al colisionar con otras micelas 
en el seno de la fase orgánica [5]. 
En una síntesis típica se mezclaron, en un matraz Erlenmeyer de 1000 mL con 
agitación magnética, 450 mL de n-heptano, 93 mL de 1-hexanol y 89 mL de tritón X-100. 
Transcurrida una hora en agitación se añadieron 50 mL de H2O y de nuevo, tras una hora 
de agitación, se añadieron gota a gota 7.37 mL del precursor de Ti, tetraisopropóxido de 
titanio (Ti(OiPr)4), disueltos en 12.28 mL de isopropanol, (
i
PrOH). La cantidad de agua 
adicionada se calculó de forma que la concentración de TiO2 en la fase acuosa fuera 0.5 
M. Finalmente, la mezcla se mantuvo en agitación durante 24 h. 
 
Figura 2.1 Representación esquemática de una microemulsión inversa 
La separación del sólido del medio líquido se llevó a cabo mediante centrifugación, 
posteriormente se lavó con metanol, agua destilada y acetona y, por último, las muestras 
fueron tratadas a 400, 450, 500 o 600 ºC durante 2 h empleando una rampa de 
calentamiento de 3 ºCmin
-1
.  
Por medio de este método se prepararon los catalizadores de la serie TiMI, a la que 
corresponden los catalizadores denominados TiMI-400, TiMI-450, TiMI-500 y TiMI-600, 






2.1.3 Síntesis de TiO2 mediante la hidrólisis en medio alcohólico en 
presencia de KCl (TiEt) 
La preparación de agregados de TiO2 de distribución homogénea y monodispersa, 
permite controlar el estado de agregación del fotocatalizador en la fase acuosa durante la 
degradación fotocatalítica. En este sentido, una interesante metodología son las síntesis 
basados en la precipitación de un alcóxido de titanio en un medio alcohólico en presencia 
de una cantidad sub-estequiométrica de agua. Estas metodologías dan lugar, 
frecuentemente, a la formación de agregados esféricos de partículas cristalinas [6]. La 
adición de una sal, como el KCl, aumenta la carga superficial de los agregados (mayor 
potencial zeta), y permite estabilizar su formación, controlar su tamaño, [6,7] y la obtención 
de partículas morfológicas secundarias con una estrecha distribución de tamaño formada 
por agregados cristalinos de pequeño tamaño densamente compactos [8]. Una de las 
principales ventajas de esta metodología reside en que el control del tamaño de agregado 
no implica la utilización de surfactantes o “templates”, facilitando el escalado y abaratando 
el proceso de síntesis. 
En este trabajo, se ha llevado a cabo la hidrólisis del Ti(OiPr)4 en etanol en 
presencia de una de una pequeña cantidad de fase acuosa y KCl. En una síntesis típica, 
0.09 moles de Ti(OiPr)4 se añadieron a 600 mL de etanol mezclados con 2.4 mL de una 
disolución acuosa 0.01 M de KCl (pH 8.5) bajo agitación vigorosa. En los 
segundos/minutos siguientes a la adición del precursor se observó la formación de un 
precipitado blanco, posteriormente se mantuvo la mezcla en agitación moderada durante 6 
horas. A continuación, el sólido obtenido se filtró y se lavó con 6 volúmenes de 500 mL de 
agua desionizada y se dejó secar durante 12 horas a 80 ºC. Finalmente, el sólido amorfo 
fue calcinado durante 2 h a 400, 450, 500 o 600 ºC empleando una rampa de 
calentamiento de 3 ºCmin
-1
. 
A través de este método se prepararon los TiO2 de la serie TiEt, a la que 
corresponden los catalizadores denominados TiEt-400, TiEt-450, TiEt-500 y TiEt-600, 
calcinados a 400, 450, 500 y 600 ºC, respectivamente. 





En este método se llevó a cabo la hidrólisis de Ti(OiPr)4, en la fase acuosa 
acidificada con HNO3. En este caso, se añadió el precursor en la fase acuosa en exceso, 
por lo que la hidrólisis y condensación fueron reacciones muy rápidas dando lugar a la 
formación de flóculos claramente visibles. Sin embargo, la adición del ácido en la fase 
acuosa permitió la peptización de los hidróxidos precipitados, generando partículas de 
pequeño tamaño y dando lugar, finalmente, a la formación de un sol estable. Asimismo, el 
empleo de un medio fuertemente ácido permitió la transición de la fase anatasa a rutilo a 
temperaturas más bajas durante el tratamiento térmico posterior [9,10].  
En una síntesis típica se mezclaron 200 mL de agua desionizada y 1.43 mL de 
HNO3. Tras 5 minutos de agitación se añadieron lentamente 16.5 mL de Ti(OiPr)4 
produciéndose la precipitación inmediata de un sólido blanco. Se mantuvo la agitación 
magnética vigorosa durante 3 días hasta que se produjo la peptización, pudiéndose 
apreciar que la solución coloidal se volvía cuasi-transparente debido al pequeño tamaño 
de las partículas del sol [11].  
Finalmente, el sol se llevó a un rotavapor para recuperar el sólido, y se dejó secar a 
80 ºC durante 24 horas y fue lavado varias veces con agua desionizada. La calcinación se 




A través de este método se prepararon los catalizadores de la serie TiHNO3, a la 
que corresponden los catalizadores denominados TiHNO3-400, TiHNO3-450, TiHNO3-500 
y TiHNO3-600, calcinados a 400, 450, 500 y 600 ºC, respectivamente. 
2.1.5 Preparacion solvotermal para la síntesis de TiO2 con control de la 
morfología nanocristalina (SCS) 
Con el objetivo de obtener materiales de TiO2 con morfologías cristalinas muy 
uniformes y definidas (rombos, barras, cubos…) se ha adoptado el método solvotermal 
propuesto por Dihn et al. [12]. En este procedimiento, el vapor de agua se emplea como 
agente hidrolizante, y el ácido oleico (AO) y la oleilamina (OM) como agentes restrictores 
del crecimiento. En este sentido, el AO y la OM conducen el crecimiento de los cristales en 
direcciones cristalográficas específicas, por lo que cambios en la relación OA/OM permite 
la obtención de distintas morfologías cristalinas. Por su parte, el tetrabutóxido de titanio 
(TB), Ti(OBu
t




hidrólisis lenta en comparación a otros precursores, lo que permite un mayor control de la 
morfología de los nanocristales. Al mismo tiempo, la presencia de una adecuada cantidad 
de vapor de agua, la variación de la concentración del Ti(OBu
t
) junto a la variación de la 
relación AO/OM, permitió la obtención de distintas morfologías y tamaños cristal. 
Siguiendo el método de Dihn et al. [12], en una síntesis típica, 22 mmol ó 44 mmol 
de Ti(OBu
t
) (TB) fueron añadidos a una mezcla de X mmol de AO, Y mmol de OM y 25 mL 
de etanol absoluto (donde X+Y=217.5 mmol). De este modo la relación X/Y se varió para 
obtener las distintas formas: nanorrombos truncados (NR, TB/AO/OM = 1:4:6) 
nanorrombos alargados (NRA, TB/AO/OM = 2:4:6), nanoesferas (NE, TB/AO/OM = 1:6:4) y 
nanobarras (NB, TB/AO/OM = 1:8:2) (ver figura 2.2). Por ejemplo, para sintetizar TiO2 con 
una forma rómbica truncada (NR), 22 mmol de TB fueron añadidos a una mezcla de 88 
mmol de AO, 132 mmol de OM, y 25 mL de etanol absoluto. 
 
Figura 2.2 Representación esquemática de la evolución de la morfología de los nanocristales 
en función de las condiciones de la síntesis solvotermal. Adaptada de [12] 
La mezcla obtenida fue agitada durante 15 minutos y posteriormente transferida al 
vaso de teflón de un autoclave de acero inoxidable (Parr) que contenía 85 mL de etanol y 
3.5 mL de H2O Milli-Q. El sistema fue llevado a 140 ºC (NB) ó 180 ºC (NR,NRA,NE), y se 
mantuvo dicha temperatura durante 18 h. Una vez preparado el TiO2 fue recuperado 
mediante centrifugación, lavado varias veces con etanol, y finalmente fue filtrado y secado 
en vacío (P < 10
-2





















Con el fin de eliminar los diferentes restos orgánicos de la síntesis (OA, OM), de 
manera que los sólidos catalíticos pudieran ser empleados en los estudios de actividad 
fotocatalítica y en los estudios de espectroscopía de resonancia paramagnética, los 
nanocristales fueron tratados con 10 mL de una disolución Superhydride® en atmósfera de 
argón, que fue añadida gota a gota bajo agitación vigorosa a temperatura ambiente. Tras 
la adición, la suspensión fue sonicada durante 30 minutos a temperatura ambiente. Con el 
fin de eliminar el superhydride® y las trazas de tetrahidrofurano aún presentes, las 
muestras fueron lavadas con agua Milli-Q (2 veces) y CH2Cl2 (2 veces), respectivamente 
Finalmente, para eliminar el exceso de OM en la superficie, los TiO2 fueron 
suspendidos en 250 mL de una disolución 0.4 M de H2SO4, y tratados mediante 
ultrasonidos durante 30 minutos. Los nanocristales fueron recuperados mediante 
centrifugación, lavados 2 veces con CH2Cl2 y secados en vacío (P < 10
-2
 mbar) a 
temperatura ambiente. 
Mediante este método se prepararon los catalizadores de la serie SCS, a la que 
corresponden los catalizadores denominados SCS NR (nano-rombos), SCS NRA (nano-
rombos alargados), SCS NE (nano-esferas; irregulares) y SCS NB (nano-barras). 
2.1.6 Reactivos empleados en las síntesis de TiO2 
En la tabla 2.2 se recoge el proveedor y la pureza de los reactivos utilizados durante 
la síntesis de las series TiMI, TiEt, TiHNO3 y SCS.  
Tabla 2.2 Reactivos empleados en la síntesis de TiO2 
Reactivo Proveedor Pureza 
Ti(OiPr)4 Sigma-Aldrich 97 % 
Triton X-100 SigmaUltra - 
n-heptano  Scharlau 99 % 
i
PrOH Sigma  99.5 % 
1-hexanol Sigma-Aldrich 98 % 
Etanol absoluto Panreac 99.5 % 
KCl Sharlau  99.5 % 
HNO3  Panreac 65 % 
Ti(OBu)4 Sigma-Aldrich 97 % 
Ácido Oléico Sigma-Aldrich 90 % 
Oleilamina Sigma-Aldrich 70 % 




2.2 Técnicas de caracterización físico-química 
En este apartado se describen las distintas técnicas y equipos empleados para la 
caracterización físico-química de los catalizadores sintetizados en esta memoria. Por otro 
lado, en la tabla 2.3 se resumen las técnicas de caracterización utilizadas en función del 
tipo de información que proporcionan. 
Tabla 2.3 Clasificación de las técnicas de caracterización físico-química empleadas 
Caracterización Determinación Técnica 
Estructural 
Fases cristalinas, tamaño de cristal, 
proporción de las fases detectadas, 
grado de cristalinidad, morfología 






determinación band-gap, dinámica 
de las cargas foto-generadas 
- UV-Vis sólidos 
- EPR (ESR) 
Morfológico y 
textural 




- Porosimetría intrusión Hg 
- SEM 
Superficial Acidez, grupos superficiales,…etc. 
- DRIFTs 
- Isotermas de adsorción-
desorción de NH3 
- Medida del pH de Slurry 
Suspensión en fase 
acuosa 
Tamaño de partícula 
hidrodinámico, punto de carga 
cero, potencial zeta…etc. 
- Difracción láser 
- Movilidad electroforética 
2.2.1 Análisis Estructural 
2.2.1.1 Difracción de rayos X (DRX) 
La difracción de rayos X (DRX) permite la identificación y caracterización, 
cuantitativa y cualitativa, de las fase cristalinas en una muestra. En este sentido, la 
disposición tridimensional ordenada de los átomos de un cristal da lugar a unas distancias 
periódicas entre sus átomos, este ordenamiento permite actuar al cristal como una red de 
difracción de una radiación electromagnética de longitud de onda del mismo orden que la 
distancia entre los átomos del cristal, como la que caracteriza a los rayos X [13].  
La difracción se produce cuando al incidir un haz de rayos X sobre un conjunto de 




interfieren entre sí. De este modo, la ley de Bragg relaciona la distancia entre dos planos 
atómicos sucesivos en un cristal y el ángulo de dispersión de la radiación que genera 
interferencia constructiva (condición de difracción) por medio de la ecuación 2.1 [13]: 
(2.1) 
donde d la distancia interplanar, n un número entero que representa el orden de 
difracción y λ la longitud de onda de la fuente de rayos X. 
El patrón de difracción (difractograma) de un cristal consiste en una serie de líneas o 
picos de difracción a distintos valores de 2θ que corresponde a los espaciados de cada 
una de las familias de planos de la muestra. Las líneas de difracción constituyen un patrón 
específico para cada estructura cristalina y permite, por tanto, identificar cada sustancia de 
acuerdo a un patrón de difracción de referencia, recogidos en distintas bases de datos 
como la perteneciente al International Centre for Diffraction Data (ICDD). Por ello también 
es posible la identificación de muestras polifásicas a partir de la confrontación del 
difractograma con los patrones existentes de las fases cristalinas puras. 
Por otro lado, la difracción de rayos X permite estimar el tamaño del dominio 
cristalino. Cuando el tamaño de cristal es muy pequeño (orden nanométrico) los picos de 
un difractograma se ensanchan, y a medida que el cristal aumenta de tamaño se produce 
un estrechamiento paulatino de los picos del difractograma. La ecuación de Scherrer 
permite estimar las dimensiones del de cristal de acuerdo a la ecuación 2.2: [13]:  
 (2.2)  
donde β es la anchura a media altura (FWHM) del pico seleccionado, k es un factor 
que depende de la morfología de la partícula que generalmente toma el valor de 0.9 
suponiendo la forma esférica de los cristales, y λ corresponde a la longitud de onda de la 
fuente de rayos X, que para el Cu corresponde a 1.5406 Å.  
Por otro lado, en las muestras polifásicas, la difracción de rayos X permite 
determinar las proporciones de las fases cristalinas a partir del área o intensidad de los 
picos del difractograma. En las muestras que contienen rutilo y anatasa como fases 
cristalinas del TiO2, se puede calcular en qué proporción se encuentra cada una de ellas 








donde WR es la proporción másica del rutilo, AA el área del pico (101) de la anatasa y 
AR el área del pico (110) del rutilo.  
Equipos de difracción de rayos X utilizados en este trabajo: 
 Difractómetro de Rayos X Policristal PANalytical X´Pert PRO, utilizando la 
radiación Kα del cobre (1.541874 Å) con filtro de níquel y detector ultrarrápido X´Celerator. 





 con un paso de barrido de 0.02 
o
/s y un tiempo de acumulación de 50 s por punto.  
 Los difractogramas correspondientes a los catalizadores de la serie SCS, 
estudiados en el capítulo 4.2 de esta memoria, fueron obtenidos en un equipo Bruker D8 
Advance diffractometer (radiación Kα del Cu) en un rango de 2θ de 20-60º, con un paso 
por barrido de 0.025 º/s y un tiempo de acumulación de 2 s por punto. 
2.2.1.2 Microscopía Electrónica de Transmisión (TEM) 
La microscopía electrónica de transmisión (TEM) y de alta resolución (HRTEM) 
permiten obtener una información estructural y morfológica a nivel nanométrico, 
proporcionando a su vez una valiosa información sobre la estructura cristalina de los 
nanocristales, así como de la exposición de las caras expuestas en éstos. 
En esta técnica, un haz de electrones se focaliza mediante dos lentes 
condensadoras sobre una muestra, los electrones que atraviesan la muestra (transmitidos 
y difractados) son recogidos y focalizados para formar la primera imagen intermedia 
ampliada, que es aumentada con las lentes proyectoras. La imagen final es recogida en 
una pantalla fluorescente que puede ser recogida por una película fotográfica, o por una 
cámara digital [15]. 
Por otro lado, es posible obtener diagramas de difracción del haz de electrones a 
nivel muy localizado en una muestra, para ello se determina el área a difractar mediante 
una apertura y se adquiere el diagrama en el área seleccionada: Difracción de Electrones 
de Área Seleccionada (Selected Area Electron Diffraction – SAED) [15]. 
Microscopios TEM empleados en este trabajo: 
 Microscopio electrónico de transmisión JEOL 2100F, resolución de 0.19 nm 




Oxford Instruments. Las muestras en polvo se dispersaron en etanol y se depositaron en 
una rejilla de cobre recubierta con un polímero orgánico. 
 Las muestras de la serie SCS, correspondientes a los resultados obtenidos en el 
capítulo 4.2, fueron analizadas en el Departamento de Ciencia Molecular y Nanosistemas 
de la Universidad Ca´Foscari de Venecia por el Dr. Steffano Polizzi. El microscopio 
electrónico de transmisión utilizado fue un Jeol 3010 operado a 300 kV con una resolución 
de 0.17 nm, equipado con una cámara Gatan slow-scan 794 CCD. Las muestras fueron 
preparadas en una suspensión de tolueno depositada por goteo en una rejilla de cobre 
recubierta por un polímero orgánico. 
2.2.2 Propiedades electrónicas 
2.2.2.1 Espectroscopía UV-Vis de sólidos (UV-Vis) 
La espectroscopía de ultravioleta-visible (UV-Vis) estudia las interacciones ente la 
muestra y la radiación en el rango UV-Vis. En el caso del TiO2, este técnica permite 
observan la transición de los electrones desde la banda de valencia a la banda de 
conducción a través de la absorción de energía corresponde a esta región del espectro 
electromagnético. 
En este sentido, los espectros de UV-Vis de sólidos en polvo miden la reflectancia 
difusa (R), definida como la fracción de la radiación incidente que es reflejada en todas 
direcciones por la muestra. En las medidas de reflectancia difusa la esfera integradora 
(esfera hueca recubierta en su interior de un material altamente reflectante) dirige al 
detector la luz reflejada por la muestra. Los espectros se obtienen generalmente como 
porcentaje de R normalizado a una muestra de referencia que no absorba luz en el rango 
de longitudes de onda utilizado (BaSO4).  
Por otro lado, a partir de los espectros UV-Visible se puede estimar 
cuantitativamente la energía del band-gap de un material semiconductor. Para ello, se 
emplea la relación que existe entre el coeficiente de absorción (α) y la energía del band-
gap (Eg). De este modo, si se define el coeficiente de absorción como: 
(2.4) 






donde B es la constante de absorción, h la energía del fotón, n es un índice que 
toma valores n=1/2 ó n=2 según se trate de una transición directa o indirecta 
respectivamente, y α es el coeficiente de absorción.  
El TiO2, en el caso de presentar tamaños de cristal de pocos nanómetros, se 
comporta como un semiconductor directo, y por lo tanto, puede dar lugar a espectros con 
transiciones directas [16]. En este sentido, la determinación del bandgap se puede llevar a 
cabo mediante la representación de (αh)1/n frente a h, que da lugar a una recta en el 
borde de absorción cuyo corte con la línea base, tomando ésta como cero de absorción, 
corresponde con la energía del band gap [17], según se muestra en la Figura 2.3. 
 
Figura 2.3 Determinación del Band-gap directo en el catalizador de TiO2 
 Las medidas de espectroscopía de reflectancia difusa se realizaron en un equipo 
UV-Vis-NIR Cary 5000 de Varian (Agilent Technologies) equipado con Esfera Integradora 
con referencia interna de espectralon cuya ventana espectral activa es de 200-2500 nm. 
La muestra en polvo, bien molida, fue preparada en una celda con ventana de cuarzo.  
2.2.2.2 Espectroscopía de resonancia paramagnética electrónica (EPR) 
La técnica de espectroscopía de resonanacia paramagnética electrónica (EPR) ó de 
resonancia de espín electrónico (ESR) estudia la absorción electromagnética (en el rango 
de las microondas) producida al someter a un campo magnético externo a sistemas con 


















radiación electromagnética de un sistema sometido a un campo magnético se conoce 
como resonancia magnética, y sólo es aplicable a sistemas con electrones desapareados 
[18]. Los sistemas detectables mediante EPR, de interés en fotocatálisis heterogénea, 
incluyen defectos cristalinos, radicales foto-generados, iones metálicos en estructuras 
cristalinas…[18].  
Cuando una sustancia paramagnética es sometida a un campo magnético externo 
cada dipolo adquiere una energía adicional (Ec. 2.6): 
(2.6) 
donde μ es el momento magnético asociado al momento angular de la carga, H es el 
campo magnético y (μ^H) representa el ángulo entre μ y H. 
Desde el punto de vista mecanocuántico, debido a que el momento angular está 
cuantizado, la interacción entre el campo magnético y el dipolo rompe la degeneración del 
campo angular, produciendo una separación de niveles discretos de energía en función de 
la orientación del momento angular respecto a la dirección del campo aplicado [18]. 
Suponiendo un campo magnético Hz aplicado en la dirección del eje z y un momento 
angular causado exclusivamente por el spín electrónico, la energía que adquiere el 
electrón viene determinada por la siguiente expresión (Ec. 2.7): 
(2.7) 
donde ge es un parámetro asociado al espín electrónico, conocido como valor de g 





), Sz es la componente z del momento angular de spin. En el caso 
de un solo electrón (S =1/2) existen únicamente dos posibles valores de Sz (1/2 y -1/2) y, 
por lo tanto, los valores de energía que puede adquirir el dipolo al someterle a un campo 
magnético son: E = ±1/2gβeHz, denominados niveles de Zeeman [18]. 
Por otro lado, en una sustancia en estado sólido, por ejemplo, un sistema 
policristalino, el valor de g efectivo depende de la orientación de la especie paramagnética 
respecto al campo, lo que se describe asignando a g un carácter de tensor. Las 
características del tensor g, dependen de la simetría del orbital en que se encuentre el 
electrón desapareado y proporcionan información físico-química relevante sobre la especie 






Una interesante aplicación en fotocatálisis heterogénea, consiste en la utilización de 
esta técnica para detectar las cargas foto-generadas, es decir, los centros paramagnéticos 
generados a partir de la radiación UV del semiconductor. En este sentido, la irradiación UV 
del TiO2 en vacío a bajas temperaturas revela señales características de los e
-
 foto-
generados de la banda de conducción atrapados en los estados localizados Ti
3+
, así como 
la de los h
+
 foto-generados en la banda de valencia localizados en centros O
-
, formados 










 → O-                                                                                    (2.9) 
 El estudio mediante espectroscopía de resonancia paramagnética (EPR) fue 
llevado a cabo en el departamento de Ciencia de materiales de la Universidad Degli Studi 
di Milano (Bicocca) por el Dr. Massimiliano D´Arienzo. Las medidas fueron realizadas en 
un equipo Bruker EMX operado en la frecuencia de banda X (9.5 GHz) y dotado de un 
criostato Oxford que opera en el rango de 4-298 K. La muestra fue colocada en un tubo de 
cuarzo conectado a un sistema de alto vacío. Los espectros fueron adquiridos en 
condiciones de vacío (10
-5
 mbar) a 130 K, antes y después de la irradiación UV del interior 
de la cavidad a la misma temperatura. La frecuencia de modulación fue de 100 KHz, 
amplitud de la modulación 25 G, y la potencia de las microondas fue 2-5 mW. Como fuente 
de irradiación se empleó una lámpara UV de Xe (150 W, Oriel) focalizando la radiación en 
la muestra situada en la cavidad con una fibra óptica (øint=0.3 cm). Para la determinación 
de los valores de g se usó DPPH (2,2-difenil-1-picril-hidracilo). La concentración de spin 
fue obtenida mediante la doble integración de las líneas de resonancia. La simulación de 
los espectros fue llevada a cabo usando el programa SIM 32. 
2.2.3 Análisis morfológico y textural 
En catálisis heterogénea las interacciones entre el catalizador sólido con los 
reactantes en fase líquida es fundamental. En este contexto los dos factores que deben 
ser tenidos en cuenta a la hora de analizar la capacidad de la adsorción son el área 
superficial y la estructura porosa del material [20].  
En este ámbito, se han empleado tres técnicas que proporcionan la caracterización 




desorción de N2, porosimetría en intrusión de mercurio y microscopía electrónica de 
barrido. 
2.2.3.1 Isotermas de adsorción-desorción de N2 
La isoterma de adsorción-desorción de N2 consiste en la adsorción de nitrógeno en 
fase gas sobre la superficie del sólido a temperatura constante, esta técnica proporciona 
información sobre el área superficial y la estructura porosa del sólido. 
El procedimiento generalmente se lleva a cabo introduciendo cargas sucesivas de 
gas sobre el adsorbente, de este modo cada punto de la isoterma corresponde al punto de 
equilibrio entre el volumen de gas adsorbido y la presión relativa del gas (P/P0). Para cada 
sólido la forma de la isoterma y el ciclo de histéresis se relaciona con las distintas 
interacciones entre el N2 y la superficie del sólido. En este sentido, en la literatura se 
pueden encontrar seis tipos distintos de isotermas (I-VI) según la clasificación de la IUPAC 
[21]. En general los materiales de TiO2 suelen ser mesoporosos (tamaño de poro entre 2 y 
50 nm) y presentar isotermas tipo IV, que se caracterizan por mostrar un ciclo de histéresis 
asociado a la condensación capilar que tiene lugar en los mesoporos. 
Para la determinación de la superficie específica (SBET) se ha empleado en el 
método desarrollado por Brunauer, Emmet y Teller [22] (método BET), que relaciona el gas 
adsorbido a una determinada presión relativa con el volumen adsorbido en una monocapa 
del gas en el sólido según la siguiente ecuación [20]: 
 (2.10) 
donde P es la presión de equilibrio, P0 la presión de saturación de vapor, V el 
volumen de gas adsorbido a una presión relativa P/P0, Vm el volumen adsorbido por la 
monocapa y c una constante relacionada con el calor de adsorción. El método BET se 
aplica al rango de presiones relativas que se ajustan a una recta en la representación de 
P/V(P0-P) frente a P/P0.  
Una vez calculado el volumen de la monocapa (Vm), es posible calcular la superficie 







donde SBET es el área superficial o superficie específica, Vmol es el volumen molar del gas 




), Am es la sección ocupada por la molécula 
adsorbida (según la IUPAC 0.162 nm
2






Asimismo, para determinar la distribución de tamaño de poro se empleó el método  
basado en el modelo BJH de Barrett, Joyner y Halenda [23], que permite estimar el tamaño 
de poro a partir de las isotermas de adsorción. 
Los equipos utilizados en esta memoria son:  
 Equipo Micromeritics Tristar 3000. Las muestras se desgasificaron durante 20 
horas a 140 ºC en un vacío máximo de 10
-4
 bar para asegurar que la superficie estuviera 
limpia, seca y libre de especies adsorbidas. El análisis isotermo se realizó a -196 ºC (77 K). 
 El análisis de las muestras de la serie SCS, resultados correspondientes al 
capítulo 4.2, se llevó a cabo en un Quantachrome Autosorb-1. Las muestras fueron 
desgasificadas a una temperatura de evacuación de 200 ºC durante 16 h. 
2.2.3.2 Porosimetría de intrusión de mercurio 
La porosimetría de intrusión de mercurio se desarrolló para determinar el volumen y 
distribución del tamaño de poros de sólidos en el rango de los macroporos (d>50 nm), 
donde la adsorción de gases no puede ser aplicada. Debido a que el ángulo de contacto 
entre el mercurio y el sólido es mayor de 90º, se requiere un aumento de la presión para 
forzar el llenado de los poros. Washburn [24] desarrolló una ecuación aplicable a poros 
ideales cilíndricos, que relaciona el diámetro de poro (dp) y la presión P necesaria para 
introducir el mercurio a partir del ángulo de contacto entre el mercurio y el sólido (θ=140.3 
º, según la IUPAC) y la tensión superficial del mercurio (γ = 484 mNm-1 a 25 ºC). 
 El análisis de la porosimetría de mercurio se realizó en un porosímetro Fisons 
Instruments Pascal, que consta de dos módulos, 140 y 240. La muestra fue previamente 
secada a 110 ºC durante 16 horas con el fin de eliminar el agua ocluida en los poros. El 
Pascal 140 se utilizó para la preparación de la muestra y para la medida de la porosidad 
en la región ultra-macroporosa (15.000-120.000 nm de diámetro), trabajando a baja 




volumen total y tamaño de poro con diámetro entre 7 y 15000 nm, mediante la intrusión de 
mercurio en el intervalo de presión entre 0.1-200 MPa. 
2.2.3.3 Microscopía electrónica de barrido (SEM) 
La técnica de microscopía electrónica de barrido (Scanning Electron Microscopy, 
SEM) proporciona información sobre la estructura y morfología de una muestra a nivel 
micrométrico, y permite caracterizar el tamaño de partícula, el estado agregación o la 
morfología de una muestra. 
En un microscopio electrónico de barrido, un haz delgado de electrones acelerados, 
(energías desde cientos de eV hasta decenas de keV) pasa a través de las lentes 
condensadoras y de objetivo, y es barrido a lo largo de la muestra por las bobinas de 
barrido. Cuando el haz primario entra en contacto con la superficie de la muestra, parte de 
los electrones es reflejada dando lugar a la re-emisión de electrones secundarios que son 
recogidos mediante un detector. El resultado es una imagen topográfica muy ampliada de 
la muestra. 
 El equipo utilizado es este trabajo fue un microscopio electrónico de barrido Hitachi 
Tablet Microscope TM-1000 acoplado a un analizador EDX (SwiftED, Oxford Instruments). 
Se empleó un voltaje de 15 kV y se trabajó con un número de aumentos máximo de 
10000x. Las muestras, sin modificación previa, se fijaron en el porta-muestras con una 
cinta adhesiva. 
2.2.4 Análisis químico superficial 
El análisis de la naturaleza química superficial permite comprender y evaluar el 
comportamiento de una muestra en la reacción química estudiada. En este trabajo, con la 
finalidad de evaluar algunas de las propiedades superficiales se han llevado a cabo 
análisis mediante isotermas de adsorción de NH3, pH de slurry o mediante técnicas 
espectroscópicas de infrarrojo. 
2.2.4.1 Isotermas de adsorción de NH3 
La determinación de la acidez en la superficie de un sólido es una característica muy 
relevante a la hora de analizar el comportamiento catalítico de un material. Así, por 




sustratos, a la separación de las cargas foto-generadas y, en definitiva, a la actividad 
fotocatalítica [25]. 
El carácter ácido de la superficie de los catalizadores heterogéneos se puede 
analizar a través de la adsorción de moléculas básicas. En este trabajo se empleó la 
adsorción de NH3 como molécula sonda para la caracterización de la acidez de la 
superficie del TiO2, de este modo, a partir de la interpretación de las isotermas de 
adsorción de NH3 se obtuvo el valor total de la acidez superficial del sólido catalítico. 
 Las isotermas de adsorción/desorción de amoniaco fueron medidas en un aparato 
ASAP-2010C. Tras la desgasificación durante 18 h a 340 ºC, las muestras se expusieron a 
una corriente gaseosa de NH3 a presiones relativas entre 0.01-0.25 a 30 ºC (fisisorción + 
quimisorción). A continuación las muestras fueron nuevamente desgasificadas durante 4 h 
a 30 ºC y se realizó una segunda isoterma de adsorción de amoniaco (fisisorción de 
amoniaco). La diferencia del volumen de gas adsorbido, obtenido por diferencia entre las 
dos isotermas, corresponde al NH3 retenido por quimisorción, y sirve para evaluar el 
número total de centros ácidos superficiales, expresados como mEqH
+
 por gramo de 
catalizador. 
2.2.4.2 Medida del pH de slurry 
En el caso de reacciones en fase líquida una buena medida indicativa del carácter 
ácido o básico de la superficie es la determinación del pH de la suspensión acuosa del 
sólido. Este pH es lo que la bibliografía anglosajona se define como “pH slurry”.  
Cuando un dióxido de titanio se dispersa en un medio acuoso, las moléculas de 
agua pueden ser adsorbidas sobre la superficie del catalizador. El proceso de solvatación 
de la superficie del TiO2 precede al de transferencia de protones, y por lo tanto, los grupos 
hidroxilo se transforman tras la hidratación en grupos Ti-OH. Éstos pueden disociarse en 




 [26], de manera, que el pH 
de un óxido de titanio disperso en una solución acuosa que capte H
+
, tendrá una superficie 
de carácter básico dando lugar a un pH de slurry básico. Del mismo modo, un dióxido de 
titanio que acepte OH
-
 del agua tendrá una superficie de carácter ácido y el pH de slurry 
tenderá a acidificarse. 
 Las medidas del pH de la disolución acuosa se llevaron a cabo suspendiendo 0.5 g 




Transcurrido un tiempo de 24 h se separó el sólido mediante filtración, y se midió el pH  del 
agua filtrada [27]. 
2.2.4.3 Espectroscopía infrarroja de reflectancia disfusa por transformada de Fourier 
(DRIFTS) 
La espectroscopía de infrarrojo analiza las interacciones entre la materia y la 
radiación infrarroja, generalmente en el intervalo de números de onda entre 200 y 4000 
cm
-1
 [28]. Esta técnica se fundamenta en la absorción de fotones con energías 
correspondientes a la región del infrarrojo, que generan en las moléculas una transición a 
un estado vibracional de mayor energía. Ello permite la identificación de las especies 
químicas a través de la determinación de la frecuencia a la que los distintos grupos 
funcionales presentan bandas de absorción en el infrarrojo [28].  
En el caso del TiO2, para reducir la insaturación en la superficie se produce la 
retención de moléculas de H2O o la adsorción disociativa de las mismas, lo que da lugar a 
la presencia de grupos OH superficiales que pueden ser extraordinariamente importantes 
en la reacción fotocatalítica. En este sentido, la espectroscopía infrarroja puede 
proporcionar información sobre el tipo de interacción del agua con la superficie, así como 
de la densidad de grupos OH superficiales [29]. 
Por otro lado, la espectroscopía infrarroja por transformada de Fourier (DRIFTS), 
basada en la interferencia entre dos haces radiación, reduce el tiempo de adquisición y da 
lugar a espectros con una mayor relación señal/ruido en comparación a otras técnicas 
espectroscopías convencionales. La reflectancia difusa es la herramienta más adecuada 
para medir espectros de sólidos en polvo que presentan absorción elevada. En el proceso, 
un espejo elipsoidal recoge la radiación dispersada en todas las direcciones por las 
partículas orientadas al azar, y dirige esta radiación hacia un detector. Los espectros así 
obtenidos no presentan relación numérica directa entre la intensidad de las bandas y la 
concentración y no pueden ser comparados, por ello, se emplea la función de Kubelka-
Munk para corregir estas diferencias. 
 El equipo utilizado fue un espectrómetro infrarrojo Bruker EQUINOX 55 FT-IR 
equipado con un detector MCT refrigerado por nitrógeno líquido en el modo de reflectancia 
difusa (DRIFTS). 




En los procesos de fotocatálisis heterogénea aplicados a la eliminación de 
contaminantes en fase acuosa, el catalizador se encuentra suspendido en la fase acuosa 
en forma de partículas (agregados cristalinos), cuyo tamaño puede oscilar entre decenas 
de nanómetros hasta centenares de micras. En este contexto, la caracterización de la 
suspensión permite, entre otros aspectos, conocer el estado de agregación del TiO2 y la 
carga superficial, que afecta a la dispersión y absorción de la luz, al acceso y la interacción 
de los reactantes, o a otros aspectos de carácter operacional, como la velocidad del 
proceso de sedimentación del sólido durante la separación y recuperación del catalizador.  
2.2.5.1 Medida de la movilidad electroforética  
En una suspensión acuosa de TiO2, los grupos Ti-OH superficiales pueden 




, según el 





                                              (2.12) 
-Ti-OH + OH
-
 → -TiO- + H2O                                          (2.13) 




del agua determinan, fundamentalmente, la carga de 
la superficie del TiO2. El punto de carga nula (PZC, Point of Zero Charge) se definirá como 
el pH del medio en el cual la carga total de la superficie del TiO2 es nula de manera que, a 
un pH por debajo del PZC la superficie estará cargada positivamente, y un pH superior, lo 
estará negativamente. El conocimiento del PZC es muy relevante, ya en este punto se 
alcanzará el mayor estado de agregación del material en fase acuosa, además indica el 
sentido de la carga de la superficie del TiO2 en función de pH del medio. Todos estos 
factores afectan, como se ha comentado anteriormente, a la interacción con los reactantes, 
a la absorción o dispersión de la luz, o a la sedimentación del material. 
La determinación del PZC se llevó a cabo mediante medidas de movilidad 
electroforética. Esta técnica se fundamenta en el hecho de que las partículas cagadas en 
una suspensión en un medio iónico se mueven cuando sobre ellas se aplica un campo 
eléctrico. Además la dirección en la que se mueven indica si éstas se encuentran cargadas 
positiva o negativamente. De este modo, para la determinación del PZC el análisis de la 
movilidad de electroforética se llevó a cabo a través de la variación del pH de las 




necesarias de HCl y NaOH. De este modo, con la ayuda de un microscopio se determinó 
el pH en el que se alcanzó movilidad cero, pH que correspondiente al PZC. 
 El equipo utilizado para estas medidas de movilidad electroforética fue un Zeta-
Meter 3.0 acoplado a un microscopio estereoscópico Unitron FSB-4X, una celda de 
electroforesis de cuarzo (GT-2), un ánodo de Mo y un cátodo de Pt. Durante los análisis 
20-30 mg de muestra fueron suspendidos en 200 mL de una disolución 2 mM de KCl en un 
vaso conectado a un pH-metro. El voltaje aplicado durante las medidas de movilidad fue 
300 mV. 
2.2.5.2 Difracción láser 
La difracción láser permite determinar el tamaño de partícula en suspensión, que 
puede ser denominado como el tamaño de partícula hidrodinámico. En este trabajo se 
empleó un equipo MasterSizer S, (Malvern). El equipo de medida hace incidir en la 
muestra un haz láser monocromático que es difractado por las partícula de la muestra a 
ángulos que son inversamente proporcionales al tamaño de las partículas. El haz 
dispersado es recogido por un conjunto de detectores que operan como una transformada 
de Fourier, finalmente la señal de los detectores se amplifica y es digitalizada y tratada con 
software que emplea la teoría de Mie para obtener el diámetro de partícula medio y la 
distribución de tamaño de partícula hidrodinámico. 
A este respecto, se debe tener en cuenta que los cálculos suponen esfericidad en la 
forma de las partículas, y las partículas en suspensión están constituidas por agregados de 
diversa morfología, por lo que el tamaño medio y la distribución no deben ser tomadas 
como medidas exactas, si no como medidas aproximadas. Asimismo, el tamaño de 
partícula hidrodinámico depende del pH del medio, y es mayor cuanto más cerca se 
encuentre del PZC. 
 El equipo empleado para la determinación del tamaño de partícula hidrodinámico y 
su distribución fue un Mastersizer S (Malvern), perteneciente al Instituto de Cerámica y 
Vidrio (ICV-CSIC). La determinación de las distribuciones de tamaño de partícula se 
realizaron por el método de difracción con un láser de He-Ne caracterizado por una 
λ=632,8 nm. Las medidas se llevaron a cabo en agitación al pH natural de las 
suspensiones (pH5.8). 




En este apartado se describen los reactivos, reactores fotocatalíticos, 
procedimientos y técnicas analíticas utilizados en los diversos estudios de actividad 
fotocatalítica que comprenden esta memoria. 
2.3.1 Contaminantes empleados en este trabajo 
Los contaminantes estudiados en los ensayos de actividad fotocatalítica se detallan 
en la tabla 2.4, donde se indica la casa comercial, la pureza y la estructura química de los 
12 compuestos estudiados a lo largo de este trabajo. 
Tabla 2.4 Contaminantes empleados en los ensayos de degradación fotocatalítica 

































































2.3.2 Reactores fotocatalíticos de laboratorio  
En esta memoria han sido utilizados dos reactores fotocatalíticos de laboratorio en 
los que se emplean lámparas como fuente de irradiación artificial. El primer reactor de 
laboratorio, sin recirculación y con fuente de radiación externa, ha sido empleado en los 
estudios de actividad fotocatalítica correspondientes al capítulo 3 y 4.1 de este trabajo. El 
segundo reactor de laboratorio, con recirculación y provisto de lámpara de inmersión, ha 
sido empleado en el estudio de actividad fotocatalítica correspondiente al capítulo 4.2.   
2.3.2.1 Reactor de laboratorio sin recirculación  
El equipo de reacción empleado en los resultados correspondientes al capítulo 3 y 
capítulo 4.1 es un fotorreactor tipo slurry semicontinuo de Pyrex con forma cilíndrica. El 
oxidante en fase gas se burbujea de manera continua a través de una frita de vidrio poroso 
a la solución acuosa, que contiene partículas de catalizador en suspensión. El fotorreactor 
está situado en el centro de un Multirays Apparatus (Helios Italquartz), consistente en una 
cámara con 10 posiciones de irradiación en las que se fijan 10 lámparas fluorescentes (15 
W por fluorescente) que rodean al fotorreactor (fuente de irradiación externa). La superficie 
interior de la cámara está recubierta por una lámina de aluminio que garantiza un mayor 
aprovechamiento de la radiación. Se han empleado dos tipos de lámparas: fluorescentes 
Blacklight blue (OSRAM), que presentan una banda de emisión en la región UV-A, 
centrada en 360 nm, y fluorescentes Daylight, que emiten en el rango visible con una 





Figura 2.4 Esquema del reactor de laboratorio sin recirculación (Multirays) 
Como se puede observar en el esquema de la figura 2.4, se diseñó un reactor 
provisto de tres puertos de entrada en la parte superior, uno para la toma de muestras, 
otro para la entrada del aire, y el tercero para la salida de gases. Un agitador magnético 
garantiza la correcta uniformidad de la mezcla. Para todas las reacciones se utilizó 1L de 
volumen total de reacción y la temperatura se mantuvo entre 25-35 ºC gracias al sistema 
de ventilación dispuesto en la parte superior de la cámara.  
En las medidas de actividad, el catalizador en suspensión y el contaminante se 
mantuvieron en agitación durante un periodo inicial de 30 min sin irradiación con el fin de 
evaluar el efecto de adsorción del contaminante. El tiempo total de irradiación fue, en todos 
los casos de 300 min, tomándose muestras a distintos tiempos de reacción mediante una 
jeringa. Finalmente, las muestras se filtraron mediante filtros de jeringa PTFE 
(Teknokroma, ø=25 mm, 0.45 μm). 
2.3.2.2 Reactor de laboratorio con recirculación 
Los resultados de actividad fotocatalítica correspondientes al capítulo 4.2, fueron 
llevados a cabo en un reactor tipo slurry de pyrex con recirculación, en el que se empleó 
un volumen total de reacción de 600 mL. Una lámpara UV de inmersión de Hg de alta 
presión (125 W) fue emplazada en un cilindro coaxial de cuarzo como fuente de irradiación 
interna. Una camisa de refrigeración externa permitió mantener la temperatura de la 













reactor fue revestido de papel de aluminio con el fin de incrementar la eficiencia de la 
iluminación y evitar la exposición ocular a la radiación UV. El esquema del fotorreactor se 
puede observar en la figura 2.5. 
 
Figura 2.5 Esquema del reactor de laboratorio con recirculación 
En los ensayos de actividad se suspendieron 160 mg de TiO2 en 600 mL de una 
disolución de 121 mg∙L-1 de fenol (90 ppm de TOC). Antes del comienzo de la irradiación 
la mezcla fue recirculada mediante una bomba peristáltica (Qrecirc = 14 mL∙min
-1
) y saturada 
en oxígeno (agente oxidante) introduciendo un caudal constante de 100 mL∙min-1 a través 
de una frita de vidrio poroso. Durante la irradiación se tomaron muestras de 6-10 mL en los 
tiempo seleccionados, separando el catalizador mediante centrifugación para su posterior 
análisis.  
2.3.3 Fotorreactores solares: Captadores Parabólicos Compuestos (CPC) 
En esta memoria se han empleado dos reactores solares de Captadores Parabólicos 
Compuestos (CPC). El primero de ellos cuenta con un volumen de trabajo de 4.5 L y está 
emplazado en el Instituto de Catálisis y Petroleoquímica, ICP-CSIC. El segundo es un CPC 
a escala planta piloto de 32 L de volumen de reacción ubicado en la Plataforma Solar de 
Almería, PSA-CIEMAT. 
La geometría de los colectores CPC utilizados se muestra en la figura 2.6. A este 
respecto, los colectores CPC para fotocatálisis solar, optimizados por Blanco y Malato [30], 
poseen un ángulo de aceptación de la radiación de 90º, lo que les confiere un factor de 




anodizado, hace posible que prácticamente toda la radiación, directa y difusa, que alcanza 
el área de apertura sea redistribuida por la parte del tubo que no está directamente 
iluminada [31,32]. Se trata, por tanto, de sistemas colectores sin concentración. 
 
Figura 2.6 Sección transversal del reflector y del tubo de borosilicoto en un Captador 
Parabólico Compuesto (CPC) con un ángulo de aceptación de 90º (FC=1) 
El protocolo seguido durante los experimentos en los reactores CPC fue similar al de 
los reactores de laboratorio. En este sentido, la disolución con el contaminante o 
contaminantes se mantuvo en recirculación durante 15 minutos en oscuridad, tras este 
periodo se añadió el catalizador, y la suspensión se dejó en recirculación durante otros 15 
minutos hasta alcanzarse la homogeneización en el sistema. Una vez transcurrido el 
tiempo de homogeneización se tomó una muestra inicial y se descubrió el reactor, 
comenzando así el periodo de irradiación y la adquisición de datos de irradiación solar. 
2.3.3.1 Fotorreactor solar: Captador Parabólico Compuesto (CPC) de 4.5 L 
El fotorreactor solar CPC de 4.5 L (Ecosystem, S.A.), se empleó en los resultados 
obtenidos en el capítulo 5.1. Se trata de una planta piloto ubicada en el campus de la 
Universidad Autónoma de Madrid (UAM) (Latitud Local: 40º). En la figura 2.7 se puede 
observar el esquema de la planta CPC de 4.5 L y en la tabla 2.5 se recogen las 
características del sistema. 
El fotorreactor solar posee un único módulo de colectores CPC, de 0.25 m
2
 de área 
irradiada, donde se exponen 4 tubos de borosilicato conectados en serie (32 mm de 
diámetro, 1.4 mm de espesor y 660 mm de longitud) con sus respectivos espejos CPC de 
aluminio anodizado. El módulo está fijado a una estructura inclinada 45°. El volumen total 
irradiado en el interior de los tubos de borosilicato es 1.8 L. La suspensión fue recirculada 
mediante una bomba centrífuga de arrastre electromagnético (Panworld NH-50 PX) que 
proporciona un caudal de trabajo de 17 Lmin
-1




obtener un flujo en régimen turbulento en el interior de los tubos (Re › 10000), por donde 
circula la mezcla irradiada hasta un tanque de 7 L de capacidad, que actúa como tanque 
agitado continuo. Todas las conducciones (codos, tubería, válvulas) son de polipropileno 
(PP).  
 
Figura 2.7 Fotoreactor solar CPC de 4.5 L. Sección frontal del módulo CPC (Izquierda); 
sección transversal del fotorreactor (derecha) 
Asimismo, la planta tiene insertados tres sensores de medición de pH, oxígeno 
disuelto y temperatura que son recogidos por un Multímetro (4.4 Multimeter 44, Crison 
S.A.). Finalmente, en la misma inclinación de CPC se dispone de un radiómetro UV-A de 
banda ancha que indica la potencia solar instantánea y la energía acumulada en el sistema 
en dicha región del espectro.  
Tabla 2.5 Características de fotorreactor CPC de 4.5 L 
Reactor solar CPC 4.5 L 
Número de tubos borosilicato 4 
Área total irradiada (m
2
) 0.25 
Longitud expuesta por tubo (m) 0.66 
Diámetro externo del tubo (m) 0.032 
Espesor de la pared del tubo (m) 0.0014 
Volumen irradiado (L) 1.8 
Volumen de total trabajo (L) 4.5 
Caudal de recirculación (Lmin
-1
) 17 
Inclinación del colector  45º 














2.3.3.2 Planta piloto solar: Captador Parabólico Compuesto (CPC) de 32 L 
La planta piloto solar de 32 L de volumen de trabajo se encuentra ubicada en las 
instalaciones de la Plataforma Solar de Almería (PSA) (Latitud Local: 37 º), cuyo diagrama 
de flujo y fotografía se pude observar en las figuras 2.8 y 2.9, respectivamente. 
 
Figura 2.8 Diagrama de flujo de la planta piloto solar CPC de 32 L 
La planta piloto está constituida por dos módulos de Captadores Parabólicos 
compuestos (CPC), que en suma comprenden un área irradiada total de 3.2 m
2
, y que 
constan de 24 tubos de vidrio Pyrex conectados en serie montados sobre la superficie 
colectora reflectante de aluminio anodizado. Los módulos se asientan sobre una estructura 
inclinada 37º, de acuerdo a la latitud local (Tabernas, Almería) como se puede apreciar en 
la fotografía 2.9). 
El diseño hidráulico en modo de operación discontinuo (figura 2.8) cuenta con una 
bomba centrífuga (PanWorld, NH-100 PX) que impulsan el fluido a través de la sección 
irradiada hasta un tanque de recirculación y mezclado, desde donde es de nuevo 
recirculado a  los captadores. El caudal proporcionado fue 22 Lmin
-1
, asegurando un flujo 
en régimen turbulento (Re › 10000). El tanque de mezclado es un balón esférico, cuyo 
detalle se puede apreciar en la figura 2.9 (abajo derecha), donde  la entrada produce un 
salto de agua que busca favorecer la saturación de oxígeno en el líquido. Los tubos 
opacos son de HDPE (polietileno de alta densidad). Las características de la planta piloto 


















Figura 2.9 Módulos colectores CPC de la planta piloto solar CPC de 32 L durante un ensayo 
(izquierda). Tanque de recirculación y mezcla (derecha abajo). Planta piloto solar CPC de 32 L 
modificada durante los ensayo de degradación de microcontaminantes emergentes (derecha 
arriba) 
Tabla 2.6 Características de Planta solar de CPC de 32 L y de la planta solar CPC de 32 L 
modificada 
 
Planta solar CPC 
 32 L 
Planta piloto solar 
modificada 32 L* 
Tubos borosilicato (Nº) 24 6 
Área total irradiada (m
2
) 3.2 0.8 
Longitud expuesta por tubo (m) 1.41 1.41 
Diámetro externo del tubo (m) 0.032 0.032 
Espesor de la pared del tubo (m) 0.0014 0.0014 
Volumen irradiado (L) 22.6 5.7 
Volumen de total trabajo (L) 32 32 
Caudal de recirculación (Lmin
-1
) 22 22 
Inclinación del colector 37º 37º 
Factor de concentración del CPC (FC) 1 sol 1 sol 
* Configuración de la planta de la solar CPC de 32 L para los experimentos de degradación de  
microcontaminantes emergentes 
 Planta piloto solar CPC de 32 L modificada: 
Es preciso señalar aquí que durante los experimentos de degradación de los 
contaminantes emergentes, la velocidad de degradación no permitió obtener un número de 
datos suficiente para el seguimiento de la reacción con la configuración inicial del reactor 





entre el volumen irradiado (VI) y el volumen total (VT). Con este objetivo, durante la 
operación en estos ensayos se cubrió el 75 % del área irradiada del colector, en la 
fotografía  2.9 se puede observar el detalle del modo de operación en este caso (fotografía 
superior derecha). Asimismo, en la tabla en la tabla 2.6, se recogen las especificaciones 
del reactor CPC modificado.  
2.3.3.3 Normalización de la luz solar 
El hecho de que la radiación solar varíe a lo largo del día, a lo largo de la época del 
año, o a causa de las condiciones meteorológicas, hace necesario el seguimiento de la 
radiación solar y su normalización durante los experimentos para comparar resultados de 
actividad llevados a cabo en días distintos. 
Con esta finalidad se han empleado dos radiómetros UV-A con los que fueron 
adquiridos los datos de irradiación (Wm
-2
) de manera continuada durante los experimentos 
de actividad fotocatalítica. El fotorreactor CPC de 4.5 L dispone de un radiómetro UV-A de 
banda ancha de tipo fotométrico (fotodiodo de Si de espectrometría de precisión) con un 
máximo de medición a 330 nm, un rango de respuesta entre 290 y 370 nanómetros, y se 
encuentra emplazado con un grado de inclinación idéntico al del colector CPC de 4.5 L (45 
º) (fotografía 2.10 izquierda). Por su parte, el radiómetro empleado para la normalización 
de la luz solar en la planta piloto CPC de 32 L es un radiómetro UV banda ancha 
(Kipp&Zonen modelo CUV3) con un máximo de medición a 330 nm, un rango de respuesta 
entre 285 y 400 nm, que se encuentra inclinado (37º), al igual que los módulos colectores 
(fotografía 2.10 derecha). 
 
Figura 2.10 Radiómetro del fotorreactor CPC de 4.5 L (izquierda). Radiómetro de la planta 




La normalización de la luz solar se puede llevar a cabo representando la 
concentración de los contaminantes en la fase acuosa en función de la radiación solar 
acumulada en el sistema QUV. Para ello, se utiliza una relación entre el tiempo 
experimental, el volumen del reactor, el área irradiada de los captadores y la densidad de 
la radiación medida por el radiómetro. De este modo, se puede usar la siguiente expresión 
(Ec. 2.14): 
(2.14) 
donde  es el flujo promedio de la radiación UV incidente para un incremento de 
tiempo t, Ai  corresponde al área irradiada y Vt al volumen total del reactor. Finalmente, 




Sin embargo, frecuentemente puede ser más útil representar concentración de los 
contaminantes en función de un tiempo normalizado de irradiación. Para ello, es posible 
definir un valor medio de irradiación solar en un día soleado, en este caso 30 Wm
-2
, 
definiendo el tiempo de normalización a dicho valor promedio. El tiempo normalizado a 30 
Wm
-2
 (t30w) de irradiación se calcula de acuerdo a la siguiente ecuación (Ec 2.15):  
 (2.15) 
donde t30w es la normalización del tiempo de irradiación a 30 Wm
-2
,  es el flujo 
promedio de la radiación UV incidente para un incremento de tiempo t, Ai corresponde al 
volumen total irradiado, y Vt al volumen total del reactor.  
En esta memoria se ha escogido el tiempo de irradiación normalizado a 30 Wm
-2
 
(t30w) para representar los datos de actividad fotocatalítica.   
2.3.3.4 Eliminación de los carbonatos en el agua natural 
Durante algunos estudios de degradación en agua natural se planteó la eliminación 
de los carbonatos (inhibidores de la reacción fotocatalítica). El procedimiento consistió en 
la acidificación de 35 L de agua natural con una pequeña cantidad de H2SO4 (15 mL). El 
volumen tratado se mantuvo en recirculación constante durante 12 h en un bidón de 50 L 
de capacidad con ayuda de una bomba centrífuga. La eliminación de los carbonatos se 






asegurándose de que el TIC del agua natural tratada fuera menor de 5-10 mgL
-1
. El 
tratamiento con ácido provocó un descenso del pH de 7.8 (agua sin tratar) a ~5.5-6.5 
(agua libre de carbonatos). 
2.3.4 Métodos y equipos de análisis 
En este apartado se describen los métodos de análisis y los equipos empleados en 
el seguimiento de los contaminantes, y de las especies involucradas durante los 
experimentos de actividad fotocatalítica. 
2.3.4.1 Cromatografía líquida de alta resolución (HPLC) o ultra-alta resolución 
(UPLC) 
La cromatografía líquida de alta resolución (HPLC) o ultra-alta resolución (UPLC), se 
ha empleado en este trabajo para la separación y detección de la mayoría de los 
contaminantes estudiados. En términos generales esta técnica consiste en hacer fluir los 
analitos con la fase móvil hasta la fase estacionaria, donde son retenidos selectivamente, 
lo que  permite su separación e identificación. Más específicamente, en la cromatografía 
en fase reversa emplea una fase móvil polar, y una fase estacionaria apolar (comúnmente 
líquidos apolares como octadecilsilano C18, enlazados covalentemente a partículas inertes 
de sílice) de modo, el tiempo de retención es mayor para las moléculas de naturaleza 
apolar, mientras que las moléculas de carácter polar dan lugar a menores tiempos de 
retención. 
En esta memoria se han empleado tres equipos HPLC ó UPLC: 
 HPLC 1: Para la detección y cuantificación del fenol y de los principales 
compuestos aromáticos: catecol, hidroquinona, p-benzoquinona y resorcinol, así como 
para la determinación de la mezcla de pesticidas (alacloro, atrazina, isoproturon, duiron), 
se empleó un cromatógrafo de líquidos de alta resolución HPLC de Varian (modelo 920-
LC). El equipo consta de desgasificación a vacío, una bomba cuaternaria de pistón, un 
compartimiento termostatizado a 40 ºC para la columna cromatográfica, un detector de 
diodos en fila UV/Vis y un sistema de inyección automática. Como fase estacionaria se ha 
utilizado una columna Nucleosil C18 de 5 μm de tamaño de partícula, 150 mm de longitud 
y 4.6 mm de diámetro. Se inyectó un volumen de 45 μL por muestra. Para la cuantificación 
se ha utilizado la relación entre el área del pico y la concentración del contaminante, 




- Determinación fenol, catecol, hidroquinona, p-benzoquinona y resorcinol. Fase 
móvil, metanol:agua ácida (0.1 %  H3PO4) en proporción 20:80. Caudal de 0.8 
mLmin-1. La detección de los compuestos se realizó a 275 nm. 
- Determinación de la mezclas de pesticidas: diuron/alacloro: fase móvil, mezcla 
metanol:agua ácida (0.1 % H3PO4) en proporción 40:60 con un caudal de 0.6 
mLmin-1. Atrazina/isoproturon: fase móvil, mezcla metanol:agua ácida (0.1 % 
ácido acético) en proporción 55:45. Caudal de 0.6 mLmin-1. La detección de los 
compuestos se realizó a 254 nm en caso del diuron, 225 nm en el alacloro y 240 
nm para la atrazina y el isoproturon. 
 HPLC 2: Para la detección del fenol (resultados correspondientes al capítulo 5.2) y 
el pirimetanil, se utilizó un cromatógrafo HPLC de Agilent Technologies (serie 1100), 
perteneciente a la plataforma solar de Almería (PSA). El equipo consta de desgasificación 
a vacío, una bomba cuaternaria de pistón, un compartimiento termostatizado a 30 ºC para 
la columna cromatográfica, un detector de diodos en fila UV/Vis y un sistema de inyección 
automática. La columna cromatografía utilizada para la separación de los diferentes es una 
columna de fase reversa C18 (LUNA® 5 μm, 3x150 mm). El caudal de la bomba 
cuaternaria fue en todos los casos 0.5 mLmin
-1
 y un volumen de inyección de 20 μL. 
- Para la detección del fenol se empleó un método isocrático. Fase móvil: mezcla 
metanol:agua ácida (0.1 % ácido fórmico) en proporción 42:58.  
- Para la detección del primetanil se empleó un método isocarático. Fase móvil: 
mezcla metanol:agua ácida (0.1 % ácido formicol) en una relación 50:50. La 
detección de se realizó a 270 nm. 
 UPLC: Para la detección de los microcontaminantes emergentes (carbamazepina, 
flumequina, ibuprofeno, ofloxacina y sulfametoxazol) se empleó un equipo de 
cromatografía de líquidos de ultra-alta resolución UPLC-UV de Agilent technologies, Palo 
Alto, CA (serie 1200). Los analitos fueron separados empleando una columna analítica de 
fase reversa C-18 (XDB-C-18, 1.8 μm, 4.6x50 mm) empleando como fase móvil un mezcla 
de acetonitrilo:H2O (Ác. Fórmico 25 mM) con un caudal de 1 mLmin
-1
, y un volumen de 
inyección de 100 μL. Asimismo, se empleó un gradiente desde una relación ACN: H2O 
(Fórmico 25 mM) de 10:90 hasta una relación ACN:H2O (Fórmico 25 mM) de 82:18 a los 
12 min. La detección de los compuestos se realizó a 211, 248, 222, 295 y 267 nm para 




2.3.4.2 Cromatografía Iónica (CI) 
La cromatografía iónica (CI) emplea columnas cromatográficas que contienen 
resinas de intercambio iónico que dan lugar a un equilibrio de intercambio entre los iones 
de una disolución y los iones del mismo signo de la fase estacionaria. En función de la 
naturaleza del ión analizado, se pueden usar fases estacionarias de intercambio catiónico 
o de intercambio aniónico. La fase móvil empleada en los equipos de cromatografía iónica 
consiste en una solución acuosa (agua ultrapura Milli-Q) de iones que compiten con los 
analitos de los puntos activos de la fase estacionaria. Generalmente se emplea un detector 
de conductividad, que registra cualquier aumento en la conductividad eléctrica de la fase 
móvil a medida que el analito va pasando por el detector. 
En esta memoria se han empleado dos cromatógrafos iónicos: 
 CI 1: Los ácidos orgánicos de cadena corta en la degradación del fenol, y los 
aniones cloruro, nitrato o nitrito correspondientes a la mezcla de pesticidas se han 
determinado mediante un cromatógrafo iónico (IC) con supresor de Metrohm (modelo 790 
Personal IC). Se ha utilizado como fase estacionaria una columna modelo Metrosep A 
Supp 7. La fase móvil estaba constituida por una disolución de Na2CO3 de concentración 
3.2 mM. Se emplea un caudal de 0.7 mLmin
-1
, y la supresión se lleva a cabo con H2SO4 
diluido. La detección de los compuestos se realiza mediante medidas de conductividad, 
mientras que la concentración se determinó previo calibrado teniendo en cuenta la relación 
entre el área del pico y concentración. 
 CI 2: La concentración de ácido dicloroacético y cloruros en disolución fue 
determinada mediante un Cromatógrafo iónico Dionex DX-600 perteneciente a la 
Plataforma Solar de Almería (PSA). El equipo está formado de un inyector automático, una 
bomba cuaternaria de gradiente, un horno termostatizado y un detector de conductividad. 
En primer lugar la fase móvil pasa a través de una trampa de aniones, para fluir a 
continuación a través de la columna cromatográfica (Dionex Ionpac AG11-HC 4 x 250 
mm). El flujo fue 1.5 mLmin
-1
 y como fase móvil se utilizó una disolución H2O/NaOH 100 
mM con gradiente. La concentración se determinó previo calibrado teniendo en cuenta la 
relación entre el área del pico y concentración. 






La concentración de iones amonio durante los estudios de fotodegradación de 
pesticidas, se midió empleando un electrodo selectivo de amonio (CRISON GLP 22). Para 
la cuantificación, se llevó a cabo previamente una calibración con disoluciones estándar de 
NH4Cl. 
2.3.4.4 Determinación del Carbono Orgánico Total (TOC)  
La concentración de carbono orgánico total (TOC) en disolución fue determinada 
mediante un Analizador de Carbono Orgánico Total TOC-V de Shimadzu (modelos CSH o 
TOC-5050ª) que mide la concentración de carbono total, carbono inorgánico y de carbono 
orgánico total por diferencia con los dos anteriores. 
El TOC se determina oxidando la muestra a analizar con aire a 680° C en un reactor 
de cuarzo en presencia de un catalizador de Pt/Al2O3. El CO2 formado en el proceso es 
cuantificado mediante un analizador de IR no dispersivo. Por otro lado, para la 
determinación de la concentración de carbono inorgánico, se inyecta una nueva alícuota 
de muestra en un depósito en el cual, por acidificación con ácido fosfórico al 25%, todos 
los carbonatos y bicarbonatos disueltos se desprenden en forma de CO2, cuya 
concentración es de nuevo cuantificada en el detector de IR. Por diferencia se obtiene la 
concentración final de carbono orgánico total. Se han realizado calibrados para el carbono 
total con ftalato ácido de potasio, mientras que para el carbono inorgánico se utilizó 
carbonato y bicarbonato sódico anhidro. 
2.4 Sedimentación 
Los ensayos de sedimención realizados en esta memoria se basan en la 
metodología propuestas por Fernández-Ibáñez et al. [26]. 
En este sentido, el dispositivo experimental preparado para realizar el estudio se 
muestra en la figura 2.11. Con anterioridad a la sedimentación, se preparó en una probeta 
de 1 L de capacidad la suspensión con la concentración de catalizador estudiada. Las 
suspensiones de mantuvieron en agitación durante 12 h hasta alcanzar la estabilización 
del pH. Una vez estabilizado se ajustaron las suspensiones al pH de estudio y comenzó el 
ensayo suprimiendo la agitación del sistema. El muestreo se realizó a través de una 
jeringa de 10 mL fijada a un tubo de silicona cuyo extremo se dispuso a la altura, que 





Figura 2.11 Ensayo de sedimentación, toma de muestras a dos alturas (h=700 mL; h=200 mL) 
Finalmente, se estimó la velocidad de sedimentación, a través de la variación de la 
extinción luminosa a lo largo del tiempo de sedimentación. Para ello, se analizaron los 
muestras mediante un espectrofotómetro UV-Vis (Shimadzu, UV2100 de doble haz) 
midiendo la absorbancia a 800 nm, longtud de onda en la que la extinción de la luz sólo se 







h = 700 mL
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Capítulo 3.  








El proceso fotocatalítico está gobernado por 
distintos parámetros que afectan a la velocidad de foto-
oxidación entre los que cabe destacar: la distribución 
espectral e intensidad de la radiación incidente, 
concentración y tipo de agente oxidante, concentración 
de catalizador, pH del medio y temperatura. En este 
capítulo se analizarán todos estos parámetros de 
manera independiente y se definirán unas condiciones 
de operación estándar en las que poder llevar a cabo un 
estudio comparativo de los catalizadores preparados en 
esta memoria. Finalmente, se ha estudiado el papel que 
juega el tamaño de partícula hidrodinámico en la 
actividad fotocatalítica empleando dos catalizadores 
comerciales con la misma composición química e 
idénticas propiedades estructurales, pero con distinto 
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En el proceso fotocatalítico el rendimiento cuántico (3.1) es relativamente bajo, ello 




 foto-generados se recombinan rápidamente 
(~90%)  [1,2].  
(3.1) 
Asimismo, se debe tener en cuenta que la eficiencia fotónica (3.2) es aún menor, 
pues del total de la radiación que llega al sistema, una parte es dispersada sin legar a ser 
absorbida por el TiO2.  
(3.2) 
Por tanto, parece evidente que para el desarrollo de la fotocatálisis heterogénea 
como una tecnología competitiva es preciso alcanzar un aumento de la eficiencia fotónica. 
Entre los estudios científicos que persiguen el aumento de la eficiencia fotónica, se pueden 
distinguir dos tipos de estrategias; la primera aborda la obtención de materiales basados 
en TiO2 más foto-eficientes a través del estudio de la influencia de las propiedades físico-
químicas del TiO2 en el proceso, mientras que la segunda contempla el aumento de la 
eficiencia a través del diseño de los reactores fotocatalíticos, y de la optimización de los 
parámetros relativos a las condiciones de operación.  
En este capítulo se analizarán los parámetros extrínsecos al catalizador, es decir, 
aquellos que no están estrictamente relacionados con las propiedades físico-químicas del 
TiO2. Con este objetivo, se estudiará el papel que juega cada uno de estos parámetros 
fundamentales en la eficiencia del proceso (distribución espectral e intensidad de la 
radiación, concentración y tipo de agente oxidante, concentración de catalizador, pH del 
medio o temperatura de reacción). 
Asimismo, se ha analizado el efecto que tiene el tamaño de partícula en suspensión 
en el proceso fotocatalítico, en este contexto, aunque el estado de agregación del TiO2 en 
fase acuosa puede considerarse una propiedad inherente (o intrínseca) al catalizador, está 
relacionada con los parámetros de operación. En este sentido, la agregación de las 
partículas en la fase acuosa, condicionada por el pH del medio, afecta fundamentalmente 
a la absorción y a la dispersión de la luz, a la adsorción de los reactantes en la superficie 
del catalizador, e incluso, a la dinámica de las cargas foto-generadas en el fotocatalizador 
[1]. Para evaluar el efecto que tiene el tamaño de partícula en suspensión, se han 






poseen idénticas propiedades físico-químicas pero distinto tamaño de partícula 
morfológico. Su estudio ha permitido analizar la relación existente entre la concentración 
óptima del catalizador, su estado de agregación, y su eficiencia fotocatalítica. 
El TiO2 comercial P25 de la compañía Evonik-Degussa es utilizado como catalizador 
de referencia en los estudios científicos sobre fotocatálisis heterogénea debido a su 
elevada eficiencia en la oxidación fotocatalítica de distintos sustratos [3]. Las propiedades 
físico-químicas del TiO2 P25, resumidas en la tabla 3.1, han sido determinadas a partir de 
estudios de caracterización que dieron lugar a una relación anatasa/rutilo de ~85/15, band-
gap de 3.2 eV, diámetro medio de cristal de ~20 y 30 nm para la fase anatasa y rutilo, 
respectivamente, y un área superficial de ~55 m
2∙g-1. Por otra parte, el catalizador 
comercial TiO2 P25/20 Aeroperl corresponde al mismo material sometido a un proceso de 
granulación (agregación), y está caracterizado por un aumento del tamaño de partícula 
morfológico y un aumento de la densidad aparente (de ~130 g∙L-1 para el P25 a ~700 g∙L-1 
para el P25/20) [4], sus principales propiedades físico-químicas vienen resumidas en la 
tabla 3.1. En el catalizador de TiO2 P25/20 se detectó un tamaño de partícula 
hidrodinámico mucho mayor (~16 μm) en comparación con el P25 (~1 μm) como 
consecuencia de una mayor agregación, mientras que, como se puede comprobar en la 
tabla 3.1, el resto de las propiedades físico-químicas analizadas son prácticamente 
idénticas en ambos catalizadores.  































P25 3.2 20.4/29.4 85/15 54 0.23 3.4 ~1 
P25/20 3.2 20.9/29.4 86/14 55 0.28 3.7 ~16 
a 
Diámetro medio de cristal para la fase anatasa (A) y rutilo (R) determinado a partir de la ec. Scherrer  
b 
Determinada a partir de adsorción de NH3 
c 
Tamaño medio de partícula en suspensión determinado a partir de difracción láser. 
Asimismo, con el objetivo de analizar con mayor detalle el estado de agregación, 
ambos catalizadores comerciales se analizaron mediante Microscopía Electrónica de 
Barrido (SEM). En las figuras 3.1 y 3.2 se muestran las micrografías SEM de los 
catalizadores comerciales P25 y P25/20, respectivamente. Se puede observar que 
mientras que el TiO2 P25 forma agregados poco compactos y de pequeño tamaño, por el 
contrario, el catalizador P25/20 presenta agregados mucho más compactos y de un 
tamaño considerablemente mayor, distinguiéndose dos tipos de agregados, unos de ~20-
40 μm, y otros de menor tamaño de ~1-5 μm. Esto hace suponer que, durante el proceso 
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de granulación, se consigue agregar únicamente una fracción de mayor tamaño mientras 
que otra, aparentemente minoritaria, queda en un estado más disperso dando lugar a 














Figura 3.2 Micrografías SEM del catalizador P25/20  
Se debe señalar, que en todos los experimentos de fotoactividad se empleó el fenol 
como contaminante modelo, y fueron realizados en el fotorreactor tipo slurry semicontinuo 
sin recirculación a escala de laboratorio, descrito en el apartado 2.3.2.1 de esta memoria. 
La temperatura de reacción medida durante los experimentos se mantuvo en torno a ~25-






3.1 Parámetros extrínsecos al catalizador 
En este apartado se describirán los resultados relativos a la influencia que tienen en 
la velocidad de eliminación del fenol los parámetros extrínsecos: Intensidad y longitud de 
onda de la radiación, concentración y tipo de oxidante, concentración de sustrato, 
concentración de catalizador, pH del medio y temperatura [5].  
3.1.1 Distribución espectral e intensidad de la radiación 
El aprovechamiento del flujo fotónico incidente en el sistema es vital para la 
optimización del proceso fotocatalítico, en este apartado, se analizará el efecto que tiene la 
intensidad y la distribución espectral de la radiación en la fotodegradación de fenol. 
 Distribución espectral 
En los procesos fotocatalíticos, la dependencia de la velocidad de reacción con la 
longitud de onda (λ) viene determinada por el espectro de absorción del semiconductor 
empleado como catalizador [6,7]. En el caso del TiO2, la absorción se produce cuando la 
radiación empleada posee energías mayores que las del band-gap del TiO2 (3.0-3.2 eV), 
que corresponden a  λ ‹ ~387-410 nm. Por tanto, la foto-generación de los pares e-/h+, está 
limitada a la absorción de la radiación en la región ultravioleta del espectro 
electromagnético. 
 
Figura 3.3 Espectro de absorción UV-Vis del TiO2 P25 y distribución del espectro solar en la 
superficie terrestre 
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En la figura 3.3 se compara el espectro de absorción obtenido del TiO2 P25 y la 
distribución del espectro solar que llega a la superficie de la tierra en un día sin nubosidad. 
El valor del band-gap del TiO2 P25, calculado a partir de la función de reflectancia difusa 
[8], fue de 3.21 eV, mientras que el borde de absorción se localiza en torno a 386 nm, por 
lo tanto, sólo los fotones de mayor energía del espectro solar serán capaces de producir la 
separación de cargas induciendo el proceso fotocatalítico. Como se puede apreciar en la 
figura 3.3, el solapamiento entre el espectro de absorción del TiO2 y el espectro solar es 
muy limitado (0.3  λ  0.4 μm). Este intervalo, que corresponde al ~3-5% de la energía 
total proveniente del sol (trama rallada de la figura 3.3), constituye la fracción UV del 
espectro solar [5]. 
Generalmente, en los estudios fotocatalíticos se emplean radiaciones 
electromagnéticas de la región del ultravioleta cercano UV-A (320-380 nm), y del UV-B 
(280-320 nm), rango del espectro solar que llega a la superficie de la tierra [9]. Sin 
embargo, algunos trabajos que emplean UV-A-B-C (200-380 nm) han demostrado que el 
empleo de radiación más energética es más efectiva [10] (debido al efecto sinérgico o 
asociativo entre el proceso fotocatálitico heterogéneo y la fotólisis de las moléculas 
contaminantes). No obstante, puesto que este estudio se ha enfocado al tratamiento de 
contaminantes orgánicos en fase acuosa mediante fotocatálisis solar, se han utilizado 
lámparas con espectros de emisión centrados en región del ultravioleta  cercano (UV-A). 
 Intensidad de la radiación 
Para evaluar la influencia de la intensidad de la radiación se han empleado dos tipos 
de lámparas fluorescentes de igual potencia (15 W cada una), Black Blue Lamp (BBL) y 
Day Light (DL). Las lámparas BBL emiten en la región UV cercana (UV-A) y presentan un 
máximo de intensidad a 360 nm, mientras que las lámparas DL presentan una distribución 
muy similar a la franja visible del espectro solar. 
El parámetro operacional que se ha empleado para estudiar la dependencia entre la 
velocidad de fotodegradación y la intensidad de la radiación ha sido la irradiancia (E, 
definida como potencia por unidad de superficie, expresada en W∙m-2). Con el fin de 
analizar dicha relación se ha llevado a cabo un estudio de la actividad fotocatalítica 
empleando distintas disposiciones de las lámparas BBL y DL. Teniendo en cuenta que el 
fotorreactor utilizado dispone de un número total de 10 lámparas (ver apartado 2.3.2.1), se 




10 DL, respectivamente, y se ha determinado la intensidad de la energía radiante en la 
banda 306-383 nm con un radiómetro de banda ancha (Modelo CUV-4, Kipp&Zonen). En 
la tabla 3.2 se resumen las 4 disposiciones de las lámparas estudiadas junto al valor 
correspondiente de irradiancia en el rango UV-A. 
Tabla 3.2 Valores de la irradiancia UV-A de las distintas disposiciones de lámparas estudiadas 




















10 BBL 150 10-0 63.5 0.0172 0.999 
6 BBL + 4 DL 150 6-4 38.4 0.0131 0.998 
4 BBL + 6 DL 150 4-6 25.0 0.0105 0.995 
10 DDL 150 0-10 2.0 0.0014 0.994 
a
 Medidas con un radiómetro CUV-4. UV-A: 306≤λ≤383 nm 
La evolución de la concentración de Carbono Orgánico Total (TOC) en función del 
tiempo de irradiación se ha representado en la figura 3.4 para las 4 disposiciones de 
estudiadas, (10 BBL; 6 BBL+ 4 DL; 4 BBL+ 6 DL; 10 DL). Se observa que a medida que 
aumenta el número de lámparas BBL aumenta la velocidad de desaparición de TOC. Es 
decir, como cabía esperar, cuanto mayor es la irradiancia en la región UV-A mayor es la 
velocidad de fotodegradación. 
 
Figura 3.4 Evolución de la concentración de TOC para las 4 disposiciones de lámparas 
analizadas (10 BBL / 6 BBL-4DL / 4 BBL-6 DL / 10 DL) Condiciones de operación: [Fenol]0= 
100 mg∙L
-1
, [TiO2]= 500 mg∙L
-1
, pH0= 6, Qaire= 50 mLN∙min
-1
, EUV-A= Variable 





















 63.5 W m
-2
 38.4 W m
-2
 25.0 W m
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-2
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Para un análisis más detallado, la evolución del TOC a lo largo del tiempo de 
irradiación fue ajustada a un modelo cinético de orden cero, ya que en las condiciones de 
operación estudiadas, y teniendo en cuenta la bibliografía científica [7,9] se observó que la 
evolución del TOC a lo largo del tiempo de irradiación fue constante hasta, al menos, 
concentraciones de TOC relativamente bajas. En base a este modelo, la velocidad de 
fotodegradación de TOC resulta:                                                                          
(3.3) 
donde (-rTOC) es la velocidad de desaparición de carbono orgánico total (TOC), kTOC 
es una constante cinética aparente de orden cero y [TOC] es la concentración de carbono 
orgánico total en disolución en un instante cualquiera, t. A partir de la integración de esta 
ecuación, se han obtenido los valores de las constantes de velocidad, kTOC, mediante el 
ajuste por mínimos cuadrados de los valores experimentales de concentración y tiempo de 
irradiación. 
 
Figura 3.5 Influencia de la irradiancia UV en la constante cinética de desaparición de TOC para 
cada una de las disposiciones de las lámparas estudiadas. Condiciones de operación: [Fenol]0= 
100 mg∙L
-1
, [TiO2]= 500 mg∙L
-1
, pH0= 6, Qaire= 50 mLN∙min
-1
, EUV-A= Variable 
En la figura 3.5 se ha representado la velocidad aparente de desaparición de TOC 
en función de la irradiancia correspondiente para cada una de las cuatro disposiciones de 
lámparas estudiadas. Como se puede apreciar, a medida que aumenta el valor de la 
irradiancia, aumenta el valor de la pseudo-constante cinética, lo que indica la naturaleza 






































) en el mecanismo de reacción [5]. No obstante, aunque 
inicialmente la relación entre la irradiancia y la velocidad de mineralización es 
aparentemente lineal (rαE), a valores de irradiancia elevados (› ~30 W∙m-2), se produce 
una transición en la que la velocidad de reacción se vuelve proporcional a la raíz cuadrada 
de la irradiancia (rαE0.5). Esta transición parece estar relacionada con un exceso de cargas 
foto-generadas [5,3,11], situación que, como señalan Herrmann [7] y Malato et al. [3] es 
explicada según el siguiente mecanismo: 













]                              (3.5) 
h
+
 + C         C
+
                 r=kr[h
+
]C                                   (3.6) 
donde E es la irradiancia y C es la concentración del contaminante; rg es la velocidad 




 (Ec. 3.4); rR es la velocidad de recombinación (Ec. 3.5) y r 











]C                                                (3.8) 
Cuando un semiconductor tipo-n, como es el caso del TiO2, es utilizado como 
catalizador con valores bajos de radiación incidente, el número de huecos foto-inducidos 
en mucho menor que los e
-
 disponibles en la banda de conducción [h
+]‹‹[e-]. En este caso 
los huecos foto-generados son las especies limitantes en el proceso fotocatalítico, y la 
velocidad de reacción, r, será directamente proporcional a [h
+
] (Ec. 3.6). Por tanto, la 
velocidad de reacción será proporcional a la irradiancia (Ec.3.9): 
kfE≈kr[h
+
]C → [h+]≈kapE          r α E                                 (3.9) 





 se iguala, por lo que [h
+
][e
-]≈[h+]2, situación en la que la velocidad 






]C) y la velocidad de reacción 
resulta ser proporcional a la raíz cuadrada de la irradiancia (Ec. 3.10): 







  → [h+]≈kap´E
0.5
      r α E0.5                               (3.10) 
Por lo tanto, los datos obtenidos experimentalmente representados en la figura 3.5, 
sugieren que a irradiancias elevadas (~30 W∙m-2) se produce una transición en la que la 
velocidad de reacción resulta ser proporcional a la raíz cuadrada. Probablemente, como se 





favorece la velocidad recombinación dando lugar a una disminución de la eficiencia 
fotónica. 
En base a los resultados obtenidos, en este trabajo se ha seleccionado una 
disposición de lámparas 6 BBL-4 DL (EUV-A = 38.4 W m
-2
), debido a que la dependencia de 
la velocidad de reacción se encuentra cerca del dominio en el que es proporcional a la 
irradiancia (figura 3.5). En este sentido, el empleo de una irradiancia mayor conllevaría una 
disminución importante de la eficiencia fotónica. Por otra parte, cualitativamente se obtiene 
una distribución espectral similar a la del espectro solar en la que se abarca la zona más 
interesante en fotocatálisis solar, es decir, la región UV-A y la zona del espectro visible (ver 
Figura 3.1). 
3.1.2 Concentración del agente oxidante 
Aunque el oxidante empleado más habitualmente es el oxígeno, el empleo de 




 o H2O2 [13],  puede mejorar la 
eficiencia del proceso fotocatalítico facilitando el atrapamiento de electrones y 




. No obstante, en 
este trabajo, se ha empleado únicamente el O2, proveniente de una mezcla de aire 
sintético, como oxidante debido a que, además de poseer una buena eficiencia como 
aceptor de e
-
, su disponibilidad es muy elevada y tiene un bajo coste dado que puede ser 
obtenido directamente del aire atmosférico, factores que en definitiva mejoran la economía 
del proceso fotocatalítico.  
La concentración de oxígeno en la foto-oxidación catalítica de fenol, debe garantizar 
una cantidad suficiente de aceptores de electrones en el medio de reacción para, de este 
modo, favorecer el atrapamiento de los electrones foto-generados en la banda de 
conducción. Por otro lado, el oxígeno no compite con las moléculas de contaminante 
durante la etapa de adsorción en la superficie del TiO2, ya que los centros activos 




tanto, la velocidad de reacción aumentará inicialmente a medida que lo haga la presión 
parcial de oxígeno [6,7,15]. Si el oxígeno es suministrado de forma continua con un caudal 
suficiente para mantener saturada de O2 la disolución a lo largo del tiempo (según la Ley 
de Henry), se puede asumir que el oxígeno adsorbido en la superficie del catalizador es 
constante y puede ser integrado en la constante aparente de velocidad de reacción [3].  
 
Figura 3.6 Evolución de la concentración de TOC para distintos caudales de aire en 
condiciones normales. Condiciones de operación: [Fenol]0= 100 mg∙L
-1
, [TiO2]= 500 mg∙L
-1
, 
pH0= 6, EUV-A= 38.4 W m
-2
, Qaire= Variable 
En el reactor fotocatalítico, el objetivo ha consistido en seleccionar un caudal de aire 
suficientemente elevado como para que la mezcla de reacción esté saturada de oxígeno, 
de modo que la velocidad de reacción fuera independiente del caudal de oxígeno 
empleado. Para ello, se probaron distintos caudales de aire en el reactor con el fin de 
determinar si la velocidad de eliminación del TOC era constante. 
En la figura 3.6 se ha representado la evolución de la concentración de TOC en 
función del caudal de aire introducido en el reactor fotocatalítico. Como se puede observar, 
para los cuatro caudales de aire estudiados (25 mL min
-1
, 50 mL min
-1
, 75   mL min
-1
 y 100 
mL min
-1
), no se aprecian diferencias significativas en la evolución de la concentración de 
TOC. Por tanto, se seleccionó un caudal de 75 mL min
-1
 en C.N. garantizando, de este 
modo, el empleo de un caudal de oxígeno del aire en exceso que sature la mezcla de 
reacción. 
 






















  100 mL min
-1
  75 mL min
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  50 mL min
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3.1.3 Concentración de contaminante 
Para analizar la influencia de la concentración del contaminante, se han realizado 
experimentos con tres concentraciones iniciales de Fenol (50, 100 y 200 mg L
-1
). 
La evolución del TOC se ha empleado como parámetro más representativo del 
grado de mineralización alcanzado en la reacción. En la figura 3.7 se representa la 
evolución de la concentración de TOC para cada una de las concentraciones iniciales de 
fenol estudiadas en función del tiempo de irradiación. Como se puede observar, la 
velocidad aparente de desaparición de TOC es muy similar para las tres concentraciones 
iniciales de fenol, lo que parece apuntar a que, en las condiciones de operación 
estudiadas, la velocidad de fotodegradación de TOC es independiente de la concentración 
inicial de contaminante.  
 
Figura 3.7 Evolución de la concentración de TOC para distintas concentraciones iniciales de 
Fenol ([Fenol]0=200, 100, 50 mg∙L
-1
). Condiciones de operación: [TiO2]= 500 mg∙L
-1
, pH0= 6, 
EUV-A= 38 4 W∙m
-2
, QaireC.N.= 75 mL min
-1
, [Fenol]0= Variable 
En fotocatálisis heterogénea, la mayoría de los autores coinciden al indicar que la 
velocidad de reacción es proporcional a la fracción de la superficie del catalizador 
recubierta por el sustrato [16], por lo que habitualmente se utiliza un modelo cinético del 
tipo de Langmuir-Hinshelwood (L-H) (Ecuación 3.11) para describir el proceso, si bien, las 
constantes y los órdenes de reacción deben ser considerados en este caso como 
“aparentes” [17,18]. En dicha ecuación, la velocidad de reacción (r) es proporcional a la 
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superficie catalítica cubierta por el sustrato (θ), donde kr es la constante de velocidad de 
reacción, C la concentración del reactante, y K la constante de adsorción del reactante.  
(3.11)                                           
Como cabe esperar, a medida que avanza la reacción y disminuye el grado de 
recubrimiento, la velocidad de degradación del TOC disminuirá hasta ser cero cuando la 
materia orgánica ya ha sido totalmente mineralizada. Sin embargo, cuando la 
concentración inicial de fenol sea lo suficientemente elevada como para saturar la 
superficie del semiconductor (K[TOC]>>1), la velocidad de fotodegradación será 
independiente de la concentración inicial de fenol (r= kTOC) [3,7], y alcanzará el valor 
máximo de la velocidad de reacción. En estas condiciones la velocidad de degradación es, 
por tanto, máxima e igual a la constante aparente de velocidad de degradación del TOC 
según la siguiente ecuación: 
                                (3.12) 
De manera que a partir de los resultados obtenidos (figura 3.7), parece que la 
velocidad de fotodegradación no varía significativamente, siendo prácticamente constante 
al aumentar la concentración de fenol. Por tanto, se ha calculado la velocidad de 
desaparición de TOC para un orden cero aparente ajustando por mínimos cuadrados los 
datos experimentales de concentración-tiempo en el rango en el que la velocidad es 
aparentemente constante ([TOC] › 15-20 mg L-1) [3,9]. La regresión lineal permitió obtener 
una constante aparente para el TOC (-r0,TOC), que corresponde a la velocidad inicial 
máxima. En todos los casos los datos experimentales se ajustaron satisfactoriamente 
dando lugar a buenos coeficientes de correlación (r
2
 ≥ 0.998). 
Para seleccionar la concentración inicial más adecuada para las condiciones de 
operación estudiadas, se ha representado en la figura 3.8 la velocidad de reacción (-r0,TOC 
= kTOC) frente a la concentración inicial de TOC. Como puede apreciarse, la velocidad de 
fotodegradación de TOC no varía significativamente al aumentar la concentración inicial de 
contaminante. Por tanto, se puede concluir que el rango de concentraciones iniciales de 
fenol estudiado (200, 100 y 50 mg L
-1
) es óptimo en la eficiencia del proceso fotocatalítico. 
Finalmente, se ha seleccionado una concentración inicial de 50 mg L
-1
 de fenol (≈39 mg L-1 
de TOC) para realizar los estudios comparativos a escala de laboratorio de los distintos 
catalizadores basados en TiO2. 
 




Figura 3.8 Velocidad de fotodegradación de TOC en función de la concentración inicial de TOC 
que corresponde a [Fenol]0= 200, 100, 50 mg.L
-1
. Condiciones de operación: [TiO2]= 500    
mg∙L
-1
, pH0= 6, EUV-A= 38 4 W∙m
-2
, QaireC.N.= 75 mL min
-1
, [Fenol]0= Variable 
3.1.4 Concentración de catalizador 
En los procesos catalíticos heterogéneos la velocidad de reacción es proporcional a 
la concentración de catalizador empleada. Sin embargo, en fotocatálisis heterogénea, a un 
cierto valor de carga de catalizador, la velocidad de reacción disminuye y se hace 
constante e independiente de la concentración de TiO2 [1,3,7,15,19], como consecuencia 
de la disminución del grado de iluminación alcanzado en el interior del reactor.  
En la figura 3.9 se muestra la velocidad de desaparición de TOC (r0,TOC= kTOC: 
r
2≥0.994) para distintas concentraciones del catalizador comercial P25 (0.10, 0.25, 0.50, 
0.70 y 1.5 g∙L-1). Como cabría esperar, a medida que aumenta la concentración de 
catalizador se observa un aumento de la velocidad de fotodegradación. No obstante, al 
incrementar la carga de catalizador a valores ~0.5-0.7 g∙L-1, la velocidad de desaparición 
de TOC es independiente de la concentración de catalizador. Este límite coincide con la 
concentración de catalizador para la cual todas las partículas están iluminadas, y es 
función de la geometría del reactor y de las condiciones de operación seleccionadas [5,16]. 
En este contexto, una concentración muy elevada de sólido catalítico, creará un grado de 
turbidez que provocará que la radiación penetre sólo hasta una cierta distancia (paso 
óptico) inferior a la profundidad del reactor por efecto de la dispersión de la luz (“light 
scattering”). En estas condiciones, el exceso de concentración de catalizador provoca un 






























efecto “pantalla” que da lugar a una disminución de la eficiencia fotónica del proceso. 
Aunque la concentración óptima de catalizador podría llegar a ser estimada, debido a la 
complejidad que entraña la determinación del coeficiente de dispersión y el coeficiente de 
absorción, debe ser estimada experimentalmente para cada fotorreactor [20].  
 
Figura 3.9 Evolución de la velocidad de desaparición de TOC para distintas concentraciones 
de catalizador comercial P25 ([Catalizador]= 0.10, 0.25, 0.50, 0.7 y 1.5 g L
-1
). Condiciones de 
operación: [Fenol]0= 50 mg∙L
-1
, pH0= 6, EUV-A= 38.4 W∙m
-2
, QaireC.N.= 75 mL∙min
-1
             
[TiO2]= Variable 
Por tanto, de acuerdo con la bibliografía científica y a los resultados obtenidos en 
este estudio (figura 3.9), se ha escogido una concentración de 0.5 g∙L-1 de TiO2 tratando 
de buscar un compromiso adecuado entre la eficiencia fotónica y la cantidad de 
fotocatalizador utilizada. En este sentido, en la figura 3.9, se puede observar cómo, 
concentraciones mayores de 0.5 g∙L-1 de TiO2,  no dan lugar a un aumento significativo de 
la velocidad de desaparición del TOC, mientras que concentraciones menores, conducen a 
una pérdida de la eficiencia fotónica.  
3.1.5 pH del medio 
La variación del pH de la suspensión acuosa introduce cambios significativos en la 
superficie catalítica del TiO2 que afectan a la carga superficial de las partículas, y por tanto 
al tamaño de los agregados formados [3,21]. Asimismo, el pH del medio determina la 
especiación del contaminante determinando la interacción de éste con la superficie del 
TiO2 [19]. Para analizar este efecto se han estudiado dos valores de pH inicial, pH0=3 y 
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pH0= 6. La evolución de la concentración de TOC en función del pH, viene reflejada en la 
figura 3.10, donde se han representado los dos pH iniciales empleando el catalizador 
comercial P25.  
El análisis de la influencia del pH inicial muestra una mayor eficiencia fotocatalítica 
cuando el  pH inicial es 6, el cual corresponde al pH natural de la disolución acuosa de la 
concentración de fenol estudiada.  
El valor del pH en el que la superficie de un óxido metálico tiene carga neutra, es el 
punto de carga cero o punto isoeléctrico (pHpzc). En el caso del dióxido de titanio, el valor 
del PZC se encuentra en el rango entre 5.6 y 6.8 [21,22]. De manera que cuando el pH sea 
inferior al punto de carga cero (pH<pHpzc), la superficie catalítica estará cargada 
positivamente:   
-Ti-OH + H
+
  ⇄  -TiOH2
+
                                          (3.13) 
mientras que cuando el pH de la disolución sea superior al valor del punto isoeléctrico 
(pH> pHpzc), la superficie del TiO2 estará cargada negativamente: 
-Ti-OH + OH
-
  ⇄  -TiO- + H2O                                      (3.14) 
Estos dos estados afectarán a la adsorción y desorción de los reactantes e 
intermedios de reacción sobre la superficie del catalizador y al estado de agregación del 
catalizador, y por tanto a la eficiencia fotocatalítica. 
A pH0= 3 la superficie del TiO2 está cargada positivamente, lo que podría favorecer 
una menor agregación de las partículas de TiO2. Sin embargo, el hecho de que en el 
estudio de la influencia del pH inicial de reacción se observe una menor velocidad de 
desaparición de TOC a valores de pH0=3 (figura 3.10), podría estar relacionado con que a 
valores bajos de pH el fenol en disolución no se encuentra disociado (pKa= 9.95) [23], por 
lo que la interacción entre la superficie del fenol y el TiO2 no se ve favorecida. Además, 
para acidificar el medio de reacción se empleó HCl, y, como señalan Grawobska et al. [24], 
los aniones Cl
-
 podrían llegar a competir con el fenol durante la adsorción en la superficie 
del catalizador reduciendo su fotoeficiencia. Por otro lado, no se ha planteado el empleo de 
un pH básico, debido que en esta situación, tanto la superficie del TiO2 y como el fenol 
(anión fenolato) estarían cargados negativamente, inhibiendo la interacción entre el TiO2 y 





Figura 3.10 Evolución de la concentración de TOC para distintos pH iniciales (pH0=3 y 6) 





, QaireC.N.= 75 mL∙min
-1
, [TiO2]= 500 mg∙L
-1
 
Si bien puede existir una dependencia importante con el pH en el medio de reacción, 
a pH no muy alejados del punto de carga cero, en el rango entre 4 y 9, la mayoría de los 
autores concluyen que no existen apenas diferencias significativas en la velocidad de foto-
reacción [3,25,26]. En este sentido, los resultados obtenidos indican que es más eficiente 
trabajar a valores de pH inicial en torno a ~6. Por tanto, se ha seleccionado este valor de 
pH, que es el valor del pH resultante al preparar una disolución acuosa de 50 mg∙L-1 de 
fenol. Además justar el pH supondría un coste adicional, sin olvidar que la aparición de 
ciertos intermedios de reacción modifican el pH a medida que avanza la reacción [17]. 
3.1.6 Temperatura 
Una ventaja de la fotocatálisis heterogénea es que, debido al mecanismo fotónico, 
no se requieren elevadas temperaturas y se opera habitualmente a temperatura ambiente. 
Operar a temperaturas elevadas (> 80 ºC) resulta negativo para el proceso fotocatalítico al 
promover la recombinación de cargas y desfavorecer la adsorción de moléculas orgánicas 
en la superficie del TiO2. Por el contrario, al trabajar con temperaturas muy bajas (≤ 0 ºC) 
la etapa limitante del proceso será la desorción de los distintos productos intermedios y 
finales de reacción [7,16]. Como consecuencia, el rango óptimo de temperaturas se 
localiza entre los 20 y los 80 ºC. [5]. El hecho de trabajar a temperatura ambiente resulta 
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muy atractivo para la aplicación de procesos fotocatalíticos en fase acuosa al no requerir 
un aporte energético adicional, lo que mejora considerablemente la economía del proceso. 
En el sistema experimental empleado en este trabajo, se ha mantenido la 
temperatura en el foto-reactor en rango acotado, comprobándose que se mantenían 
valores cercanos a la temperatura ambiental (~25-35 ºC), que están en el rango óptimo de 
temperaturas de operación del proceso fotocatalítico. 
3.1.7 Condiciones de operación seleccionadas (Condiciones estándar) 
A modo de resumen, en la tabla 3.3, se muestran las condiciones de operación 
seleccionadas a partir del estudio de los parámetros operacionales extrínsecos al 
catalizador. Estas condiciones, denominadas estándar en esta memoria, serán las 
empleadas para llevar a cabo el estudio comparativo de todos los catalizadores de TiO2 
preparados en el capítulo 4.1 de la presente memoria. 
Tabla 3.3 Condiciones de operación seleccionadas; Condiciones estándar 
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Figura 3.11 Evolución de la concentración  del TOC y del fenol a lo largo del tiempo de 
irradiación para el TiO2 P25  
 





























En la figura 3.11 se ha representado la evolución de las concentraciones de TOC y 
de fenol en la degradación de 50 mg∙L-1 de fenol para las condiciones de operación 
estándar. Se puede observar cómo a los 300 minutos de irradiación se ha eliminado 
prácticamente todo el fenol del medio de reacción. Asimismo, la medidas de TOC 
demuestran que a dicho tiempo de irradiación, se ha alcanzado la oxidación total del fenol 
a CO2 y H2O, lo que indica la eficacia del proceso fotocatalítico en la mineralización 
completa de compuestos aromáticos diluidos.  
Teniendo en cuenta que no se consigue la mineralización total de fenol en una única 
etapa, el proceso global de foto-degradación de la materia orgánica tiene lugar a partir de 
distintas rutas de oxidación o etapas que conllevan a la formación de diferentes especies 
en el transcurso de la reacción. Por tanto, se ha analizado la evolución de la concentración 
de TOC, fenol, intermedios aromáticos y ácidos orgánicos de cadena corta a lo largo del 
tiempo de irradiación, con el fin de estudiar detalladamente el transcurso de la reacción. 
 
Figura 3.12 Evolución de la concentración de los intermedios aromáticos detectados a lo largo 
del tiempo de irradiación para el TiO2 P25 
En primer lugar, se identificaron y detectaron dos de los intermedios característicos 
de la hidroxilación del fenol, hidroquinona y catecol, junto a la p-benzoquinona y resorcinol 
en menor proporción, que vienen representados en la figura 3.12. La hidroquinona es el 
intermedio que se forma en mayor cantidad, alcanzando ~6 mg∙L-1 de concentración 
máxima a los 120 minutos de irradiación, y el catecol, ~1 mg∙L-1 de concentración máxima 
a los 60 minutos de tiempo de irradiación. Asimismo se han detectado resorcinol y p-
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benzoquinona en concentraciones muy pequeñas, inferiores a 0.5 mg∙L-1, lo que parece 
indicar que el equilibrio cetónico entre la hidroquinona/p-benzoquinona está desplazado 
hacia la primera. La baja concentración de p-benzoquinona detectada resulta muy 
interesante desde el punto de vista medioambiental, dado que es uno de los intermedios 
más tóxicos producidos en la ruta de oxidación del fenol [27]. 
No obstante, todos los intermedios aromáticos detectados son eliminados del medio 
mediante posterior foto-oxidación, formando los correspondientes ácidos de cadena corta.  
De este modo, se han detectado a lo largo del tiempo de irradiación trazas de ácidos 
carboxílicos de cadena corta, fundamentalmente ácido maleico, oxálico, acético y fórmico. 
El hecho de que se alcance conversión total de TOC al final de proceso fotocatalítico es 
indicativo de que ninguno de los intermedios de reacción resulta refractario al tratamiento.  
3.2 Influencia del estado de agregación del catalizador en la 
fotodegradación 
El estado de agregación del TiO2 afecta determinantemente a la actividad 
fotocatalítica fase acuosa y, aunque se trata de una propiedad inherente al material, está 
íntimamente relacionada con el pH del medio, y afecta tanto al área disponible del 
catalizador en la fase acuosa, como a la absorción y dispersión de la radiación [1]. 
Por tanto, para profundizar en el comportamiento del catalizador en la fase acuosa, 
se ha analizado cómo afecta el tamaño de partícula hidrodinámico a la foto-degradación de 
fenol. Para ello se han estudiado dos catalizadores comerciales que presentan 
propiedades físico-químicas prácticamente idénticas (ver tabla 3.1) pero distinto tamaño de 
partícula morfológico, el TiO2 P25 Aeroxide y el TiO2 P25/20 VP Aeroperl. En este sentido, 
el TiO2 P25/20 corresponde a un TiO2 P25 granulado, y por tanto, se caracteriza por un 
mayor tamaño de partícula morfológico. 
Para conocer el estado de agregación en la fase acuosa se determinó el tamaño en 
suspensión de los catalizadores a partir de medidas de difracción láser, medidas que 
permiten obtener una distribución aproximada del tamaño real de partícula (o agregado) 
que presenta el sólido catalítico en suspensión acuosa, denominado tamaño de partícula 
hidrodinámico [28]. La distribución del tamaño de partícula hidrodinámico de ambos 
catalizadores se muestra en la figura 3.13 y, como se puede apreciar, el P25 presenta un 




bimodal de tamaños, uno mayor centrado en ~16 μm y una pequeña contribución centrada 
en ~1 μm que corresponde, probablemente, a una fracción del catalizador menos 
agregada. 
 
Figura 3.13 Distribución del tamaño de partícula hidrodinámico del P25 Aeroxide y del P25/20 
Aeroperl y sus correspondientes micrografías SEM 
En la figura 3.14, se ha representado la variación de la constante cinética de 
desaparición de TOC (kTOC) en función de la carga de catalizador para el TiO2 P25 y el 
P25/20, respectivamente. Como se puede observar, a bajas concentraciones de 
catalizador ([TiO2] ˂  0.5 g∙L
-1
), la kTOC es considerablemente mayor para el P25, es decir, 
el catalizador con un menor tamaño de partícula en suspensión es claramente más 
eficiente en la degradación de fenol. Este hecho podría ser explicado porque:  
1) El menor tamaño de partícula en suspensión en el P25 permite que la superficie 
expuesta del TiO2 sea considerablemente mayor en la fase acuosa, lo que facilita el 
acceso de los reactantes a la superficie catalítica [28]. 
2) Se puede prever que para una misma concentración de catalizador, en el TiO2 
P25/20 presentará un menor número de agregados de partícula morfológico en suspensión 
de mayor tamaño que el TiO2 P25. Estos agregados en suspensión de mayor tamaño 






































Figura 3.14 Variación de la constante cinética de desaparición de TOC para distintas 
concentraciones del catalizador P25 y P25/20  
Asimismo, como se evidencia en la figura 3.14, el aumento de la concentración de 
catalizador ([TiO2]  0.5 g∙L
-1
) conlleva un aumento de la kTOC con el TiO2 P25/20, 
alcanzando valores similares a las kTOC obtenidas con el TiO2 P25. En este sentido, parece 
lógico pensar que para que el TiO2 P25/20 alcance la misma eficiencia que el P25, será 
preciso una mayor concentración de catalizador que compense una menor superficie 
expuesta, y la menor absorción de la luz en los agregados de mayor tamaño. 
Sin embargo, en la figura 3.14, también se puede observar que la concentración 
óptima de catalizador es mucho menor para el TiO2 P25, ~0.2 g∙L
-1
, que para el TiO2 
P25/20, ~0.6 g∙L-1. Es decir, la situación en la que la interceptación de los fotones es 
óptima se produce a una concentración de catalizador claramente superior para el sistema 
más agregado (P25/20). Este hecho, como señalan Plantard et al. [29], puede ser 
explicado por la relación existente entre la extinción (atenuación) de la radiación y el 
tamaño/forma de las partículas en suspensión, lo que explicaría un comportamiento óptico 
distinto en los catalizadores P25 y P25/20. 
En este sentido, como señalan Fernández-Ibáñez et al. [28], un exceso de la 
concentración de TiO2 creará una cierta turbidez que provocará que la radiación penetre 
sólo hasta una determinada distancia (paso óptico) inferior a la profundidad del reactor por 
efecto de la extinción de la luz, bien porque los fotones son absorbidos o dispersados por 
las partículas. 
































Para analizar la relación entre la dispersión de la luz, el tamaño de partícula 
hidrodinámico y la concentración de catalizador en los dos sistemas estudiados (P25 y 
P25/20), se ha planteado el estudio del comportamiento óptico de ambos catalizadores 
mediante medidas de reflectancia difusa de los sólidos en suspensión. Para ello se ha 
utilizado un espectrofotómetro UV-Vis (apartado 2.2.2.1), cuyo diseño experimental se 
muestra en la figura 3.15. La celda de medida (cuarzo, 1 cm espesor) se ubicó en un 
soporte a la salida de la esfera integradora, manteniendo la suspensión de TiO2 en 
agitación constante mediante una pequeña placa agitadora. Los espectros de reflectancia 
difusa fueron registrados en el rango UV-Vis.  
 
Figura 3.15 Dispositivo experimental utilizado en las medida de reflectancia difusa con el 
catalizador en suspensión 
La determinación de la contribución de la absorción y la dispersión a la extinción es 
compleja [30,28], por ello, una buena solución para determinar la extinción es medir la 
dispersión de la radiación en longitudes de onda donde no se produzca absorción (en el 
caso del TiO2, λ  ~387-410 nm) [31]. Por este motivo, en la figura 3.16 se ha representado 
el porcentaje de la radiación reflejada o dispersada (% R) a 420 nm en función de la 
concentración de catalizador para los catalizadores P25 y P25/20. En definitiva, la medida 
del % R a 420 nm es análoga a la atenuación de la radiación debida a la dispersión de la 
luz provocada por las partículas de TiO2. 
Los resultados obtenidos, mostrados en la figura 3.16, evidencian que a cargas de 
catalizador bajas, la dispersión en el TiO2 P25/20 es mucho menor que en el TiO2 P25, es 
decir, el sistema con un mayor tamaño de partícula en suspensión dispersa en menor 
medida la luz y permite ópticamente una mayor carga del catalizador. A partir de estos 
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TOC para distintas concentraciones del catalizador P25 y P25/20 (figura 3.14) son 
consecuencia del comportamiento óptico de las suspensiones (figura 3.16), y explican por 
qué la concentración óptima de catalizador es más pequeña en el caso del sistema menos 
agreado,TiO2 P25, que se posee un menor tamaño de partícula hidrodinámico.  
 
Figura 3.16 Variación del porcentaje de reflexión (% R) a 420 nm para distintas 
concentraciones del catalizador P25 y P25/20  
En este sentido, en relación a la influencia que ejerce el tamaño de partícula 
hidrodinámica en la actividad fotocatalítica y en la concentración óptima de catalizador se 
puede concluir que: 
1) El hecho de que la concentración máxima que admite la suspensión sea menor en 
el caso del catalizador con un menor estado de agregación (TiO2 P25), puede ser 
explicado por una mayor dispersión de la radiación producida por las partículas de menor 
tamaño. 
2) El sistema de TiO2 más agregado (P25/20), presenta una menor extinción de la a 
cargas bajas de catalizador; esto permite aumentar la concentración de catalizador hasta 
alcanzar un óptimo en la fotodegradación de fenol con concentraciones de TiO2 más 
elevadas. 
3) El relación a la optimización de los procesos fotocatalíticos, los resultados 
obtenidos podrían ser extrapolables a otros catalizadores, en este sentido, es previsible 
que los TiO2 con un mayor estado de agregación (mayor tamaño de partícula 



























hidrodinámico) posean un óptimo de la concentración de catalizador mayor que los TiO2 
menos agregados. Este hecho ha sido observado en diferentes estudios bibliográficos 
[29,32,33] que analizan la influencia de la concentración de TiO2 en la actividad 
fotocatalítica, en los que se demuestra que los catalizadores más agregados 
(caracterizados por un mayor tamaño de partícula hidrodinámico) alcanzan la mayor 
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Capítulo 4.  
Estudio comparativo de catalizadores 









Una vez definidos los parámetros extrínsecos 
que gobiernan el proceso fotocatalítico, en este capítulo 
se abordará la relación entre las propiedades físico-
químicas del TiO2 y su actividad fotocatalítica. En un 
primer apartado, la caracterización de distintos TiO2 
preparados a partir de diversos métodos sol-gel, 
permitirá interpretar el efecto de las propiedades 
intrínsecas al TiO2 en la oxidación del fenol mediante 
fotocatálisis heterogénea. Más específicamente, en un 
segundo apartado, se empleará una síntesis 
solvotermal para la obtención de anatasa con control de 
la morfología estructural, con el fin de analizar el papel 
que juegan las caras expuestas en los cristales de TiO2 
en la estabilización de las cargas foto-generadas, y por 




































4.1 Síntesis sol-gel 
Numerosos estudios han demostrado que la actividad fotocatalítica es función de 
diversas propiedades físico-químicas como la composición de la fase cristalina, el tamaño 
y la morfología del cristal, el área superficial, el tamaño hidrodinámico, las propiedades 
texturales, la concentración de grupos hidroxilo o el band-gap del semiconductor. No 
obstante, el papel que juegan algunas de estas propiedades sigue siendo desconocido en 
algunos casos, y en otros, ha dado lugar a resultados contradictorios.  
Como señala Othani [1,2], el hecho de que no se conozca con exactitud el efecto 
que tienen las propiedades físico-químicas del TiO2 en el comportamiento fotocatalítico, 
puede ser debido a la dificultad que entraña identificar qué propiedades son realmente 
determinantes para la actividad. En este sentido, la preparación y síntesis de materiales 
permite modular las características del TiO2, sin embargo, modificar las condiciones de 
preparación conlleva normalmente cambios estructurales o superficiales que modifican 
varias propiedades al mismo tiempo, lo que dificulta evaluar el papel que juega cada una 
de ellas de manera aislada en el rendimiento fotocatalítico.  
Por otro lado, otra de las causas que sin duda dificulta la interpretación de los 
resultados, radica en que la bibliografía científica relaciona habitualmente las propiedades 
físico-químicas del TiO2 con la degradación de distintos sustratos o contaminantes de 
naturaleza química muy diferente. En este sentido, el trabajo de Ryu et al. [3] analiza de 
una manera sistemática la actividad fotocatalítica de 8 materiales comerciales de TiO2 
empleando 19 sustratos distintos, y concluye que la fotoactividad de cada catalizador es 
función de la estructura y naturaleza química del contaminante estudiado, y que posee por 
tanto un carácter multidimensional, es decir, la actividad viene relacionada con varias 
propiedades del catalizador que son específicas para cada familia de contaminantes. 
Además, Ryu et al. [3] proponen una estandarización de las medidas de la actividad, y 
establecen cuatro sustratos modelo que representan la especificidad sustrato-actividad: 
fenol, ácido dicloroacético, tetrametilamonio y tetracloroetileno que determinan la 
capacidad de eliminación de compuestos aromáticos, aniónicos, catiónicos e hidrocarburos 
clorados, respectivamente, en procesos de fotocatálisis heterogénea.  
El objetivo de este estudio es, por tanto, llegar a determinar qué propiedades físico-
químicas del TiO2 gobiernan la fotodegradación de contaminantes aromáticos empleando 




contaminante modelo representativo de los compuestos aromáticos en fase acuosa. Por 
otro lado, el fenol ha sido empleado habitualmente en muchas publicaciones como 
contaminante, por lo que su ruta de oxidación es bien conocida. 
Con este objetivo, se han empleado tres métodos de síntesis sol-gel, que junto a los 
diferentes tratamientos térmicos darán lugar a un conjunto de catalizadores, y por tanto, de 
propiedades físico-químicas distintas que permitirán extraer el efecto intrínseco que 
ejercen algunas de las propiedades estructurales, texturales o superficiales del TiO2 en el 
proceso fotocatalitico aplicado al tratamiento de degradación de fenol en fase acuosa. 
Para el estudio de actividad fotocatalítica, se han definido unas condiciones de 
operación (estudiadas en el capítulo 3 de esta memoria) manteniendo invariables los 
parámetros extrínsecos al catalizador, que gobiernan la velocidad y la eficiencia del 
proceso (flujo fotónico, pH, masa de catalizador, tipo y concentración de contaminante, 
geometría del reactor, concentración de oxidante,…etc) [3,4].  
Esta primera parte del capítulo, a su vez, ha sido dividida en distintos apartados en 
los que se describirán los catalizadores sintetizados, se analizarán sus propiedades físico-
químicas, se evaluará la actividad fotocatalítica, y finalmente, se discutirá la relación entre 
las propiedades más relevantes del TiO2 y la actividad en la fotodegradación de fenol 
como contaminante aromático modelo empleando oxígeno como agente oxidante.  
4.1.1 Catalizadores de TiO2 sintetizados mediante métodos sol-
gel 
Teniendo en cuenta que a partir de distintos métodos de síntesis de TiO2 es posible 
obtener una gran variedad de formas y estructuras del dióxido de titanio, en este estudio, 
se han elegido diferentes métodos, sencillos y versátiles de preparación de materiales de 
TiO2, que están basados en la precipitación de alcóxidos de titanio a partir de su hidrólisis 
vía sol-gel. De este modo, se han sintetizado doce catalizadores de TiO2 a partir de tres 
métodos distintos de preparación (descritos detalladamente en el capítulo 2).  Además se 
han aplicado diferentes tratamientos térmicos con el fin de obtener cambios estructurales, 
texturales y superficiales que permitan discernir los efectos que tienen dichos cambios en 
la actividad fotocatalítica. A continuación, y para mayor claridad a la hora de seguir los 
resultados, se detalla la nomenclatura de cada una de las series de los óxidos de titanio 
sintetizados en función de su método de preparación: 





• TiEt: Método sol-gel con etanol en presencia de una disolución acuosa de KCl para 
la obtención de partículas de TiO2 secundarias homogéneas. 
• TiMI: Método sol-gel modificado empleando microemulsiones inversas.  
• TiHNO3: Síntesis sol-gel mediante peptización en medio acuoso ácido (HNO3) 
Tabla 4.1.1 Nomenclatura de los catalizadores sintetizados en función del método de preparación y 
del tratamiento térmico aplicado 
T (ºC) TiEt TiMI TiHNO3 
400 TiEt-400 TiMI-400 TiHNO3-400 
450 TiEt-450 TiMI-450 TiHNO3-450 
500 TiEt-500 TiMI-500 TiHNO3-500 
600 TiEt-600 TiMI-600 TiHNO3-600 
Para cristalizar los materiales obtenidos durante la síntesis (mayoritariamente 
amorfos a temperatura ambiente), se aplicó un tratamiento térmico en atmósfera de aire a 
distintas temperaturas durante dos horas empleando una rampa de calentamiento de 3 
ºC min
-1
. Con el fin de identificar los catalizadores preparados, en la tabla 4.1.1 se 
describen todos los TiO2 estudiados en este capítulo y la nomenclatura empleada en 
función de la temperatura del tratamiento térmico para cada una de las series preparadas.   
4.1.2 Caracterización físico-química  
En este apartado se analizan y describen los distintos estudios de caracterización 
químico-física de todos los catalizadores sintetizados. El análisis de las propiedades 
estructurales, morfológicas, texturales y superficiales de los materiales, permitirá 
determinar qué papel juegan dichas propiedades en el proceso de oxidación fotocatalítica 
con fenol a escala de laboratorio. 
4.1.2.1 Propiedades estructurales 
La estructura cristalina del TiO2 depende de muchos factores, como por ejemplo del 
método de preparación o de la temperatura de calcinación aplicada durante el tratamiento 
del sólido amorfo. Por este motivo, se ha llevado a cabo el análisis estructural a través de 
Difracción de Rayos X (DRX) y Microscopía Electrónica  de Transmisión (TEM) de todos 




 Análisis de la estructura cristalina mediante Difracción de Rayos X (DRX) 
El análisis de los catalizadores mediante la técnica de difracción de rayos X (DRX) 
permite obtener información sobre la estructura atómica del material, el tamaño de cristal, 
las tensiones de la red cristalina, así como identificar las fases que pueden componer las 
muestras polifásicas (aunque no permiten descartar la presencia de alguna fracción 
amorfa). En este sentido, el grado de cristalinidad de los óxidos de titanio, los defectos o la 
composición de las fases cristalinas influyen determinantemente en la actividad 
fotocatalítica, y aunque en general se considera a la anatasa como la fase cristalina más 
activa [5,6], no existe un consenso general en la bibliografía a este respecto [7,8], y 
algunos autores apuntan a que también el rutilo o mezclas de anatasa-rutilo dan lugar a 
mejores resultados de actividad fotocatalítica [9,10].  
Los distintos picos que se observan en los en los difractogramas de rayos X, que 
aparecen a distintos valores de 2θ, han sido contrastados con las fichas patrón de la base 
de datos del Inorganic Crystal Structure Database (ICSD) correspondientes a las fases 
cristalinas del dióxido de titanio anatasa, rutilo y brookita [11]. 
 
Figura 4.1.1 Cristalización y transición de la fase anatasa a rutilo en la serie TiEt.  Experimento 
realizado en la cámara de reacción del equipo de difracción de Rayos X. (Rango de T= 25-800 
ºC Rampa de T en atmósfera de aire). (A: Anatasa, R: Rutilo) 




































En la figura 4.1.1, se puede observar la evolución de la estructura cristalina en la 
serie TiEt con la temperatura de calcinación, el ensayo fue realizado in situ en una cámara 
de reacción acoplada al difractómetro de rayos X, que permitió la adquisición de los 
difractogramas correspondientes a distintas temperaturas de calcinación entre 25 y 800 ºC. 
Se pudo observar que el proceso de cristalización del sólido amorfo comienza a detectarse 
en torno a los 300 ºC, mientras que la transición de la fase anatasa a rutilo se produce 
alrededor de los 600 ºC. Asimismo, y con el fin de evaluar los cambios estructurales 
inducidos por el tratamiento térmico en cada una de las series, se estudiaron también en la 
cámara de reacción las series TiMI y TiHNO3 (difractogramas no mostrados), y en base a 
estos resultados se seleccionaron 4 temperaturas de calcinación (400, 450, 500 y 600 ºC) 
como las más significativas respecto a la estructura cristalina de las series de TiO2 
estudiadas. 
 
Figura 4.1.2 Difractogramas de Rayos X de los catalizadores de la serie TiEt.  (A: Anatasa, R: 
Rutilo) 
En la figura 4.1.2 se muestran los difractogramas de rayos X de los catalizadores de 
la serie TiEt. Se observó que el tratamiento térmico del material amorfo, dio lugar a un 
material cristalino que puede ser asignado al patrón de difracción de la estructura cristalina 







01-071-1166), sin llegar a apreciarse rutilo ni brookita en los catalizadores TiEt-400, TiEt-
450 y TiEt-500. Sin embargo, el aumento de la temperatura de calcinación en la muestra 
TiEt-600, dio lugar a la aparición de un pico de muy baja intensidad a 2θ ≈ 27.4 0 (110) 
indicativo del inicio de la transición de anatasa a rutilo, aunque la contribución de esta 































última fase es en cualquier caso minoritaria. Por otra parte, el estrechamiento de los picos 
de difracción debido al aumento del tamaño de partícula cristalina asociado al aumento de 
la temperatura es especialmente visible en el catalizador TiEt-600. 
En la serie TiMI, figura 4.1.3, se produce un menor efecto de la temperatura de 
calcinación en la estructura cristalina del TiO2. Este hecho, podría estar relacionado con el 
método de preparación de esta serie en el que se emplean microemulsiones inversas, 
donde el control de la hidrólisis dentro de las micelas podría restringir el crecimiento de los 
cristales, y en consecuencia, limitar la transición de la fase anatasa a la fase rutilo a 
mayores temperaturas. 
 
Figura 4.1.3 Difractogramas de Rayos X de los catalizadores de la serie TiMI.  (A: Anatasa) 
En los difractogramas de rayos X de la serie TiMI se observó que todos los 
catalizadores presentaban únicamente una estructura cristalina tipo anatasa de acuerdo 
con el patrón de difracción de la anatasa (ICSD 01-071-1166). La temperatura de 
calcinación da lugar a un ligero estrechamiento de los picos de difracción especialmente 
distinguible en la muestra TiMI-600, a pesar de ello, no se observa en ningún caso la 
formación de la fase rutilo. 
Los difractogramas de la serie TiHNO3, representados en la figura 4.1.4, muestran 
en el material sin calcinar (25 ºC), una estructura cristalina polifásica, fundamentalmente 
constituida por anatasa y por una pequeña fracción de brookita. Este hecho ha sido 
también observado por otros autores en la síntesis sol-gel mediante la peptización en 
medio ácido en ausencia de tratamiento térmico [12,13]. No obstante, en el catalizador 






























TiHNO3-400 aparece una importante contribución de un pico asignable a la fase cristalina 
rutilo, claramente distinguible por la aparición del pico más intenso de dicha fase a 2θ ≈ 
27.4 
0
 (110) (ICSD: 01-076-1940). En esta muestra, TiHNO3-400, se puede observar 
además la presencia de un pico mucho menos intenso a 2θ ≈ 30.95 0, atribuible a una 
contribución muy pequeña a la fase cristalina brookita (ICSD: 01-076-1934). El aumento de 
la temperatura de calcinación provoca la desaparición de la brookita en el catalizador 
TiHNO3-500, al mismo tiempo que se produce una disminución muy relevante de la 
relación anatasa/rutilo, convirtiéndose el rutilo en la fase mayoritaria en el catalizador 
TiHNO3-600. También se puede observar en esta serie el estrechamiento de los picos más 
representativos de ambas fases (anatasa y rutilo), indicando un aumento de los tamaños 
de partícula cristalina asociados al aumento de la temperatura de calcinación. 
 
Figura 4.1.4 Difractogramas de Rayos X de los catalizadores de TiHNO3 (A: Anatasa, R: Rutilo, 
B: Brookita) 
El hecho de que la transición de la fase anatasa a rutilo se produzca a temperaturas 
muy bajas en la serie TiHNO3 puede estar relacionado con la acidificación de la fase 
acuosa con HNO3 durante la síntesis [14]. Algunos autores han analizado el papel que 
juegan los iones H
+
 durante el proceso, proponiendo que éstos modifican el estado de los 
agregados amorfos que conducen a la formación de las correspondientes fases cristalinas. 
So et al. [15] observaron que las estructuras cristalinas anatasa y rutilo, podrían incluso 
llegar a formarse a temperatura ambiente al emplear HNO3 en un método sol-gel. En esta 
misma línea, otros autores señalan que el tamaño crítico de cristal, y la transición de fase 















































anatasa-rutilo es dependiente de la acidez del medio viéndose favorecida en medio muy 
ácido [16,17,18].  
A partir de los difractogramas de rayos X se ha calculado el tamaño medio de los 
cristales aplicando la ecuación de Debye-Scherrer [19]. Del mismo modo, se ha 
cuantificado la proporción de las dos fases cristalinas, anatasa y rutilo, en los materiales 
policristalinos empleando el método descrito por Spurr y Myers [20] mediante la relación de 
los picos característicos en los difractogramas de rayos X, considerando los planos 
cristalográficos (101) y (110) para la anatasa y el rutilo, respectivamente (ver capítulo 2). 
En este sentido, el tamaño medio de cristal es un parámetro crítico que influye 
determinantemente en la actividad fotocatalítica [8,21,22,23], y en general, un aumento del 
tamaño de cristal conlleva un mayor grado de cristalinidad y, por tanto, a una disminución 





 [8,24,25], mejorando la eficiencia del proceso fotocatalítico.  
A pesar de que el tamaño medio de partícula cristalina puede ser estimado mediante 
la ecuación de Scherrer, este método no discrimina el efecto del ensanchamiento de los 
picos de difracción producido por los defectos en la estructura que provocan micro-
tensiones (microstrain o strain). El método de los ajustes Williamson-Hall [26] permite 
discriminar las contribuciones al ensanchamiento de los picos de difracción tanto del 
tamaño de cristal como de las micro-tensiones (strain) mediante la siguiente ecuación: 
 (4.1.1) 
donde βtotal es la anchura a mitad de altura del pico de difracción, βtamaño la anchura 
por efecto del tamaño de cristal, βstrain  la anchura por efecto del strain, λ la longitud de 
onda de la radicación empleada, t es el tamaño de cristal, θ el ángulo de difracción, y 
(Δd/d) corresponde al parámetro de microstrain (є). La representación de βtotalcosθ frente a 
4senθ, permite estimar el tamaño de cristal, t, a partir de la ordenada en el origen, y el 
parámetro del strain se calcula a partir de la pendiente. 
Las microtensiones de la red cristalina pueden ser causadas por tensiones no 
uniformes que modifiquen los espacios interplanares. Estas micro-tensiones podrían ser 
debidas a imperfecciones en los cristales como, por ejemplo, vacantes de oxígeno [27]. 
Este punto posee mucho interés debido a la relación que tienen el tamaño de partícula 
cristalina y los defectos en el proceso fotocatalítico [28]. En este sentido los sistemas 
nanoparticulados presentan un elevado número de defectos, y estos defectos están 
 





estrechamente relacionados con la generación de las cargas foto-generadas y la 
recombinación de las mismas [24,25]. 
En la tabla 4.1.2 se resumen todos los parámetros estructurales calculados para 
cada uno de los catalizadores estudiados. 
La aplicación de la ecuación de Debye-Scherrer para los catalizadores de la serie 
TiMI revelaron los menores tamaños de cristal de anatasa, asimismo, el aumento del 
tamaño de cristal al incrementar la temperatura de calcinación fue muy poco significativo, 
como se ha visto anteriormente. Este hecho podría estar relacionado con el método de 
preparación de los catalizadores (sol-gel mediante microemulsiones inversas) en el que se 
produce una restricción espacial en las micelas durante la síntesis [29].  
Por otro lado, se obtuvo un mayor tamaño de cristal de anatasa en los TiO2 de la 
serie TiEt, donde el aumento de la temperatura de calcinación a 600 ºC, catalizador TiEt-
600, dio lugar a un incremento muy importante del tamaño de cristal de anatasa (~39 nm) y 
a la formación de la fase rutilo, si bien, la contribución de dicha fase es muy pequeña y 
cercana al límite de detección mediante DRX, por lo que el tamaño de cristal asociado a a 
los cristales de rutilo no pudo ser estimado.  



























TiEt-400 14.8 - 100 0 0.0027 17.1 
TiEt-450 15.1 - 100 0 0.0015 18.0 
TiEt-500 16.0 - 100 0 0.0022 22.0 
TiEt-600 39.1 n.e. 97 3 0.0006 44.7 
TiMI-400 9.3 - 100 0 0.0042 12.7 
TiMI-450 9.6 - 100 0 0.0024 11.7 
TiMI-500 10.2 - 100 0 0.0017 12.8 
TiMI-600 13.6 - 100 0 0.0009 13.9 
TiHNO3-400 8.5 16.0 72 28 0.0058 9.2 
TiHNO3-450 14.6 22.2 55 45 0.0040 16.1 
TiHNO3-500 22.7 28.4 36 64 0.0007 23.7 
TiHNO3-600 27.3 37.5 9 91 0.0005 31.5 
a
 Diámetro medio de cristal de anatasa (A) y rutilo (R) calculado a partir de la ecuación de Scherrer. 
b  
% de Anatasa y Rutilo a partir del método de Spurr y Mayers [20]. 
c
 Parámetro de strain para la anatasa y diámetro medio de cristal de anatasa calculados a partir del 
método Williamson-Hall. 




Por el contrario, los catalizadores de la serie TiHNO3 presentan una contribución 
muy importante de la fase cristalina rutilo en todas las temperaturas estudiadas, que varía 
entre un 28 % en el TiHNO3-400, hasta un 91 % en el caso del catalizador TiHNO3-600. 
Además, a medida que aumenta la temperatura de calcinación se observa un aumento del 
tamaño medio de cristal en ambas fases cristalinas. 
A pesar de que el rutilo es más estable termodinámicamente que la anatasa [16], en 
la serie TiMI y en la mayoría de los catalizadores de la serie TiEt, se detectó únicamente la 
fase cristalina anatasa. En este sentido, muchos autores apuntan a que la anatasa es la 
fase más estable para cristales de tamaños de pocos nanómetros, y en esta mima 
dirección Zhang et al. [30] estiman que el tamaño crítico por debajo del cual la anatasa es 
más estable se encuentra entre los 10 y 16 nm, lo cual resulta consistente con los 
resultados obtenidos. Finalmente, la importante contribución de la fase rutilo observada en 
la serie TiHNO3 parece estar más relacionada con la peptización en medio ácido durante la 
etapa de síntesis, que con la temperatura de calcinación [16,17,18]. 
Aunque los parámetros estructurales obtenidos mediante el método de los ajustes 
Williamson-Hall (W-H) dieron lugar en algunos casos a coeficientes de correlación bajos, 
permitieron plantear una estimación de las contribuciones del strain en los catalizadores 
preparados. Los tamaños de cristal calculados por este método (tcristalA
 
W-H), son 
apreciablemente mayores que los calculados mediante la ecuación de Scherrer debido, 
muy probablemente, a que la contribución del strain al ensanchamiento de los picos de los 
difractogramas se corrige mediante los ajustes W-H. Asimismo, es destacable que el 
parámetro de strain, calculado mediante ajustes W-H, disminuye sensiblemente al 
aumentar la temperatura de calcinación en las tres series de catalizadores estudiadas. 
Este hecho podría sugerir una disminución de los defectos cristalinos en dichos materiales 
(por ejemplo, vacantes de oxígeno) [37] con el tratamiento térmico, que podría apuntar a 
que la menor probabilidad de recombinación de los pares de cargas foto-generadas en las 
muestras calcinadas a mayor temperatura favorezca su actividad fotocatalítica [24,25]. 
 Microscopía Electrónica de Transmisión (TEM) 
Con el fin de apoyar los resultados obtenidos con los estudios de difracción de 
rayos X y obtener la distribución del tamaño de cristal, se realizaron análisis de los 
catalizadores preparados mediante la técnica de Microscopía Electrónica de Transmisión 
(TEM). El objetivo principal fue observar la morfología y la estructura de los catalizadores 





sintetizados, confirmar la existencia de las fases cristalinas detectadas mediante DRX, así 















Figura 4.1.5 Micrografías TEM de las muestras TiEt-450 (a) y TiEt-600 (b) 
Como se puede observar en la figura 4.1.5, correspondiente a las micrografías de 
los catalizadores calcinados a 450 ºC y 600 ºC de la serie TiEt, este método de 
preparación dio lugar a la formación de partículas secundarias de tamaño muy uniforme 
(~0.5-1 µm) que están constituidas a su vez por agregados densamente compactos de 
cristales nanométricos. Al comparar las micrografías de la figura 4.1.5 (a) y 4.1.5 (b), 
correspondientes a los catalizadores TiEt-450 y TiEt-600 respectivamente, se puede 
observar como el incremento de la temperatura de calcinación condujo a un aumento muy 






de mayor tamaño, muy probablemente, correspondiente a la fase rutilo. Por otro lado, se 
obtuvo el análisis de la distribución del tamaño de cristal a través del recuento de 
partículas de las correspondientes micrografías TEM. Los resultados obtenidos se 
muestran en la figura 4.1.6, donde se puede observar el histograma de distribución de 
tamaño medio de cristal de los catalizadores TiEt-450 y TiEt-600, respectivamente. 










Figura 4.1.6 Histogramas de distribución de tamaño de cristal para los catalizadores TiEt-450 y  
TiEt-600 
El análisis de la distribución del tamaño de cristal del TiEt-450 mediante TEM, ha 
dado lugar a una distribución relativamente homogénea centrada en torno a partículas de 
~12-13 nm, y algunos cristales de mayor tamaño de ~27 nm, datos consistente con los 
valores de tamaño de cristal estimados mediante DRX. Sin embargo, en el caso de la 
muestra calcinada a 600 ºC, TiEt-600, el análisis de las micrografías TEM dio lugar a una 
distribución del tamaño de cristal (centrada en ~20 nm) más ancha y heterogénea si se 
compara con la distribución correspondiente al TiEt-450, además, es interesante la 
aparición de algunas partículas de ~50-65 nm, que corresponde probablemente a cristales 
de rutilo, y que podría indicar la presencia minoritaria de dicha fase a la que apuntaba el 
difractograma de DRX del catalizador TiEt-600, analizado en el apartado anterior. 
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Figura 4.1.8 Histogramas de distribución TiMI-450 (a) y de la muestra TiMI-600 (b) 
En relación a la serie TiMI, en la figura 4.1.7 (a) y (b) se pueden observar las 
micrografías correspondientes a los catalizadores TiMI-450 y TiMI-600, respectivamente. 
El tamaño de los cristales es considerablemente homogéneo, y a diferencia de la serie 
TiEt, en la serie TiMI no se aprecian diferencias tan significativas entre las muestras 
calcinadas a 450 y 600 ºC. 
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En la figura 4.1.8, se ha representado el análisis de la distribución del tamaño de 
partícula cristalina de los catalizadores TiMI-450 y TiMI-600 obtenida a partir de TEM. El 
análisis de las micrografías dio lugar a muy distribuciones homogéneas y centradas en un 
tamaño de cristal de ~8-9 nm para el catalizador TiMI-450, y ~16 nm en el caso del 
catalizador TiMI-600, valores consistentes con los del tamaño medio de partícula cristalina 
estimado mediante DRX. Como se ha apuntado previamente, el hecho de que la 
distribución observada sea muy homogénea confirma, como señalan Eriksson et al. [29], 
que el método de las microemulsiones inversas permite la obtención de sistemas nano-
particulados con una distribución muy estrecha del tamaño de partícula cristalina. 
 
Figura 4.1.9 Micrografías TEM de los catalizadores TiHNO3-450 (a) y TiHNO3-600 (b) 
Análogamente se analizaron los catalizadores calcinados a 450 ºC y 600 ºC de la 
serie TiHNO3 mediante TEM. Las micrografías, figura 4.1.9, muestran una composición 
polifásica, en la que se pueden distinguir partículas de la fase anatasa y rutilo. En este 
sentido, si se comparan las micrografías TEM 4.1.9 (a) y 4.1.9 (b), correspondientes a los 
catalizadores calcinados a 450 y 600 ºC respectivamente, se puede observar que la 
proporción de partículas de mayor tamaño es mucho más apreciable en el caso del 
catalizador TiHNO3-600, lo que corrobora los análisis de cuantificación de fases mediante 
DRX, en los que se obtuvo una proporción de la fase rutilo del 45 % y del 91 % para los 
catalizadores TiHNO3-450 y TiHNO3-600, respectivamente. 
El análisis de la distribución de tamaño de partícula mostrado en la figura 4.1.10, 
evidencia que las distribuciones son relativamente dispersas (muestras polifásicas). No 




















































obstante, el catalizador TiHNO3-450, posee una distribución mucho más homogénea, 
asignable a la fase anatasa, y que está centrada en torno a los ~12-14 nm, y otra fracción 
centrada ~23-32 nm que podría identificarse como la contribución de la fase cristalina rutio. 
En la muestra calcinada a 600 ºC, TiHNO3-600, la distribución de tamaños de partícula 
está centrada en un tamaño considerablemente mayor (~30 nm) y posee una distribución 
muy heterogénea a mayores tamaños (~40-70 nm) que podría corresponder a la fase 
cristalina rutilo. No obstante, a pesar de la dispersión en los tamaños de cristal observados 
mediante el análisis TEM, los valores medios del tamaño de cristal fueron consistentes con 










Figura 4.1.10 Histogramas de distribución de tamaño de cristal para los catalizadores TiHNO3-
450 (a) y TiHNO3-600 (b) 
4.1.2.2 Propiedades electrónicas  
Las propiedades ópticas determinan los posibles usos y aplicaciones de un 
semiconductor, en el caso del TiO2, las transiciones entre la banda de valencia y la banda 
de conducción permiten la absorción en la región UV del espectro electromagnético, hecho 
que ha  potenciado el uso y la aplicación del TiO2 en procesos de fotocatálisis heterogénea 
con empleo directo de la luz solar, esto es debido a que la energía del band-gap es menor 
que la de los fotones del rango UV-A (Eg≤3.5 eV) que llegan a la superficie terrestre 
[31,32]. En el caso del TiO2, la transición electrónica se produce entre la banda de 

















































valencia, orbitales 2p del O, y la banda de conducción, que surge de los estados no 
ocupados 3d del Ti, dando lugar a la transición del band gap (O
2- 
(2p)→ Ti4+ (3d)) [33]. 
Por otro lado, a partir de los espectros UV-Visible puede estimarse 
cuantitativamente la energía del band-gap de un material semiconductor. Para ello, se 
emplea la relación que existe entre el coeficiente de absorción (α) y la energía del band-
gap (Eg):  
(4.1.2) 
donde B es la constante de absorción, hν la energía del fotón, y n es un índice que 
toma valores n= 1/2 ó n= 2 según se trate de una transición directa o indirecta 
respectivamente, y α, es el coeficiente de absorción. 
Figura 4.1.11 Espectros de reflectancia difusa UV-Vis de los catalizadores calcinados a 450 ºC 
y  600 ºC 
La estimación óptica del band-gap de las muestras sintetizadas, se obtuvo a partir 
de la representación de (αh )1/2 frente a hν para las transiciones indirectas, y (αh )2 frente 
a hν para las directas (método descrito en el capítulo 2).  En este sentido, las transiciones 
directas son transiciones permitidas, mientras que en el caso de las indirectas sólo están 
permitidas por la interacción de estados electrónicos y vibracionales [34,35], pudiendo 
tener consecuencias perceptibles en las propiedades electrónicas del material. Aunque el 
TiO2 es un semiconductor indirecto [36], en el caso de presentar tamaños de cristal 
nanométricos (materiales nanoestructurados), éste se comporta como un semiconductor 
directo, y por lo tanto, puede dar lugar a espectros con transiciones directas como las 
observadas [36,37].  


























Tabla 4.1.3 Band-Gap estimados y longitudes de onda del borde de absorción 
correspondientes a los catalizadores tratados a 450 y 600 ºC 
Catalizador 







TiEt-450 3.22 385 2.99 415 
TiEt-600 3.21 386 2.94 422 
TiMI-450 3.22 385 2.87 432 
TiMI-600 3.21 386 2.87 432 
TiHNO3-450 3.02 411 2.81 441 
TiHNO3-600 2.97 417 2.80 443 
En la figura 4.1.11, se muestran los espectros UV-Vis de los catalizadores 
calcinados a 450 y 600 ºC. Asimismo, en la tabla 4.1.3 se muestran los valores estimados 
de band-gap para las transiciones directas e indirectas y los bordes de absorción (λ) 
asociados a estas transiciones. Como se puede observar, en el caso de los catalizadores 
de las series TiMI y TiEt, el borde de absorción de la transición directa se encuentra en 
torno a los 385 nm, y el band-gap en torno a 3.2 eV, valores esperados para la anatasa de 
un TiO2 nanocristalino [31,38]. Los catalizadores de la serie TiHNO3 presentan un ligero 
desplazamiento de la banda de absorción hacia una zona más cercana al visible dando 
lugar, consecuentemente, a un menor valor del band gap, 3.0 eV, (el band-gap teórico del 
rutilo es ~3.0 eV [38]) que parece estar relacionado con la contribución de la fase rutilo 
detectada mediante DRX en esta serie. No obstante, más allá de las transiciones 
características de cada fase, los espectros UV-Vis no revelan diferencias especialmente 
significativas, y en todos los casos se observa una fuerte absorción en la región UV-A del 
espectro electromagnético. 
4.1.2.3 Propiedades texturales y morfológicas 
El acceso de los distintos sustratos y reactivos a la superficie del TiO2 viene 
fundamentalmente gobernado por sus características texturales. En fotocatálisis 
heterogénea es preciso que los reactantes se adsorban en la superficie del catalizador en 
el momento de la absorción del fotón, evitando la recombinación de las cargas foto-
generadas [39]. 




Para el análisis e interpretación de las propiedades texturales de los materiales 
preparados, se han tenido en cuenta los resultados de las isotermas de adsorción-desor 
ción de nitrógeno y de la porosimetría de mercurio. Estas dos técnicas son 
complementarias, y a partir del análisis e interpretación de sus resultados se obtienen el 








), y la distribución 










Figura 4.1.12 Isotermas de adsorción-desorción de N2 para las series TiEt, TiMI y TiHNO3 
En la figura 4.1.12 se muestran las isotermas de adsorción-desorción de todos los 
TiO2 sintetizados. Asimismo, en la tabla 4.1.4 vienen resumidos los principales parámetros 
de las propiedades texturales calculadas a partir de las isotermas y de los datos de la 
porosimetría de Hg para los catalizadores más representativos de todas las series. La 
estimación de las áreas superficiales se llevó a cabo por medio de la ecuación de 
Brunauer, Emmet y Teller [40] (ver capítulo 2). 
La adsorción-desorción de N2 ha dado lugar a de isotermas Tipo IV en todas las 
series estudiadas, que según la clasificación de la IUPAC son características de sólidos 
mesoporosos (2-50 nm) [35]. La formación de una estructura mesoporosa en el TiO2 se 
atribuye a la presencia de espacios intercristalinos debido a la agregación de los cristales 
primarios durante la etapa de  calcinación, que conforman las partículas secundarias 
morfológicas de mayor tamaño [41,42]. El bucle de histéresis que aparece en las isotermas 


































































































































se asocia a la condensación capilar, que ocurre en los mesoporos que se llenan a P/P0 
elevadas [35]. En la figura 4.1.12 se puede observar el desplazamiento del ciclo de 
histéresis hacia mayores valores de P/P0 a medida que aumenta la temperatura de 
calcinación. 










































TiEt-450 42.8 42.0 0.059 0.590 0.649 5.7 670 
TiEt-600 1.7 1.7 0.004 0.337 0.341 - 940 
TiMI-450 76.5 74.9 0.106 0.096 0.202 5.5 - 
TiMI-600 35.4 34.5 0.072 0.097 0.169 10.5 - 
TiHNO3-450 40.3 40.0 0.054 0.061 0.115 6.6 - 
TiHNO3-600 3.1 3.0 0.009 0.050 0.059 16.4 - 
En todas las isotermas de los TiO2 analizados, se observa un ciclo de histéresis  
correspondiente al tipo H2, propio de materiales mesoporosos caracterizados por 
presentar una meseta a  presiones relativas altas, y una rama de desorción de pendiente 
más pronunciada que la de adsorción. La porosidad de estos materiales mesoporosos con 
ciclo de histéresis tipo H2 es generalmente muy compleja y tienden a presentar estructuras 
de poros interconectados entre sí. Estos tipos de mesoporos tienen, en general, una 
distribución relativamente amplia en su tamaño medio de poro y una forma, descrita como 
poros del tipo “cuello de botella” [43], que como su nombre indica están formados por 
cuerpos anchos y cuellos estrechos. En el caso de los catalizadores de la serie TiMI y 
TiHNO3 la evolución del bucle de histéresis con la temperatura de calcinación no es tan 
ordenada como en el caso de la serie TiEt, a la vez  que se observa un desplazamiento de 
su bucle de histéresis a P/P0 mayores. En este sentido, la morfología y el tamaño de los 
bucles de histéresis aportan información sobre la distribución y forma de los poros, por lo 
que parece que la síntesis sol-gel en la serie TiEt da lugar a materiales de mesoporos más 
homogéneos que las otras dos series estudiadas. 
Por otro, lado, la influencia de la temperatura de calcinación sobre el área superficial, 
representada en la figura 4.1.13 para todas las series analizadas, establece una reducción 
importante del área BET al aumentar el tratamiento térmico en todos los catalizadores, 
especialmente significativa en el caso de las series TiEt y TiHNO3 donde se observa un 




La pérdida de área superficial por efecto de la temperatura de calcinación detectada 
en la serie TiHNO3 es muy significativa, especialmente si se comparan los catalizadores 
tratados a 400 ºC y 600 ºC, respectivamente. Esta drástica disminución podría estar 
relacionada con el importante aumento de la proporción de la fase rutilo y de los tamaños 
de cristal asociados (ver apartado 4.1.2.1), de este modo, el colapso de los parámetros 
texturales encontrados en el catalizador TiHNO3-600, puede venir originado por la 
presencia mayoritaria de la fase rutilo (91% rutilo) en su estructura cristalina.  
 
Figura 4.1.13 Área superficial en función de la temperatura de calcinación para cada una de 
las series preparadas (TiEt, TiMI, TiHNO3) 
A partir de los parámetros de las propiedades texturales de los catalizadores más 
representativos de todas las series, resumidos en la tabla 4.1.4, puede concluirse que las 
áreas superficiales, determinadas mediante el método BET, son significativamente más 
elevadas para los catalizadores en los que se ha empleado el método de las 
micromulsiones inversas que dieron lugar a los mayores volúmenes de mesoporos 
detectado, especialmente en el caso del catalizador TiMI-450.  
Además, los valores relativamente bajos de las áreas superficiales están 
fundamentalmente relacionados con el nulo volumen de microporos encontrado en todas 
las series analizadas. De este modo, los valores del área externa, área no asociada a 
microporos, prácticamente corresponden al 97 % del valor final de la SBET, lo que corrobora 
que la porosidad existente en este tipo de materiales de dióxido de titanio es debida 
fundamentalmente a la presencia de una cierta mesoporosidad, con una importante 
contribución de la macroporosidad a su textura final. 



































De este modo, los materiales sintetizados a partir del método sol-gel de 
micromulsiones inversas la mesoporosidad rige fundamentalmente sus propiedades 
texturales. No obstante, en el caso de los catalizadores de las series TiEt y TiHNO3 la 
contribución del volumen de macroporos a las propiedades texturales representa un valor 
muy superior al 50 %, especialmente en el caso de la serie TiEt donde la macroporosidad 
constituye una aportación muy superior al 91 % en el conjunto de su textura. Este 
importante volumen asociado a la macroporosidad puede observarse también en la figura 
4.1.14, donde viene representado el volumen total de poros en función del diámetro de 
medio poro para los catalizadores calcinados a 450 ºC y 600 ºC. A partir de los resultados 
de esta figura se corrobora la existencia de la textura bimodal de todos los catalizadores 
analizados en el rango de meso y macroporos. Mención aparte merece la muestra TiEt-
600, en la que el colapso de su porosidad puede ser explicado por efecto de la 
sinterización, el aumento del tamaño de partícula cristalina y la agregación de las 
partículas secundarias, que conllevan a una pérdida muy significativa del área superficial 
(tabla 4.1.4).  
 
Figura 4.1.14 Volumen acumulado en función del diámetro de poro para los TiO2 calcinados a 
450 y 600 ºC 
Por otra parte, en las series TiMI y TiHNO3 no se han detectado diámetros de 
macroporo bien definidos, lo que podría determinar la existencia de una distribución muy 
heterogénea del tamaño asociado a la macroporodidad. Sin embargo, cabe destacar la 
estructura bimodal del catalizador TiEt-450, con diámetros medios de poro muy bien 
definidos a 5.7 (mesoporo) y 670 nm  (macroporo), respectivamente, y con una importante 













































contribución del volumen de macroporos (93 %) a su textura. Esta distribución parece estar 
relacionada con el empleo de KCl durante su síntesis, que controla la agregación de las 
partículas primarias dando lugar a estructuras con poros muy ordenados [44]. El KCl en 
fase acuosa reduce la fuerza de repulsión electrostática y favorece la formación de esferas 
constituidas por agregados densamente compactos de partículas cristalinas primarias 
[45,46], que fueron observadas por microscopia TEM (apartado 4.1.2.1), siendo los 
espacios entre estos agregados los que conforman una distribución de macroporos muy 
homogénea centrada en ~670 nm. 
 Análisis morfológico mediante Microscopía Electrónica de Barrido (SEM) 
Finalmente, para apoyar los resultados obtenidos en el análisis de las propiedades 
texturales, se realizaron algunas micrografías SEM con el fin de determinar la morfología 










Figura 4.1.15 Micrografías SEM de los catalizadores TiEt-450 (a), TiMI-450 (b) y             
TiHNO3-600 (c) 
 En la figura 4.1.15 se muestran las micrografías SEM correspondientes a los 
catalizadores TiEt-450, TiMI-450 y TiHNO3-450. Los catalizadores de la serie TiMI y 
TiHNO3 presentan un tamaño de partícula muy heterogéneo y mucho mayor al compararlo 
con la serie TiEt. Por el contrario, en el catalizador TiEt-450, parece que las partículas 
a a 
c b 





esféricas formadas por agregados compactos de nanocristales (observadas por TEM) 
presentan un tamaño muy homogéneo, que resulta consistente con la distribución porosa 
observada en el apartado anterior. En este sentido, el tamaño de macroporo del 
catalizador TiEt-450 (~670 nm) parece corresponder los espacios entre los agregados 
esféricos de ~1  µm claramente distinguibles en la figura 4.1.15 (a) y (b). 
 Por otro lado, en la micrografía 4.1.15 (a) donde se muestra el catalizador TiEt-450, 
es interesante observar la aparente sinterización de algunas partículas secundarias 
esféricas con un aumento de la agregación, que podría explicar el colapso de la textura en 
el catalizador calcinado a mayor temperatura de la serie TiEt (TiEt-600). 
4.1.2.4 Propiedades Superficiales 
Un factor muy importante a tener en cuenta en el comportamiento catalítico de los 
TiO2 sintetizados son sus propiedades químicas superficiales. Existen varias técnicas 
experimentales para llevar a cabo la caracterización superficial de catalizadores, sin 
embargo, ninguna de ellas por sí sola proporciona resultados definitivos y concluyentes, 
por ello, en este apartado se evaluará la acidez superficial y el grado de hidratación de los 
catalizadores estudiados. 
 Determinación del pH de slurry y de la acidez mediante adsorción de NH3  
En el caso de reacciones químicas en fase líquida, una buena medida indicativa del 
carácter ácido o básico de la superficie del catalizador es la determinación del pH de la 
suspensión acuosa del sólido, este pH es lo que la bibliografía anglosajona define como 
“pH slurry”. Este parámetro puede estar relacionado con la medida del punto isoeléctrico 
del material, o punto de carga zero (PZC) [47,48], así como con la acidez de la superficie, 
en la que un pH de slurry ácido de la suspensión acuosa medida indicará la existencia de 
una superficie con carácter ácido. Cuando un dióxido de titanio se dispersa en un medio 
acuoso, las moléculas de agua pueden ser adsorbidas sobre la superficie del catalizador. 
El proceso de solvatación de la superficie del TiO2 precede al de transferencia de 
protones, y por lo tanto, los grupos hidroxilo se transforman tras la hidratación en grupos 
















 → -TiO- + H2O                                         (4.1.4) 
En este sentido, la acidez superficial es muy relevante y puede determinar e influir 
directamente en las propiedades del sólido, y algunos autores han obtenido una relación 
entre la actividad fotocatalítica y la acidez superficial debido a la influencia que pueda tener 
esta propiedad en la adsorción de los distintos sustratos o en la estabilización de las 
cargas fotogeneradas, y como consecuencia, en la actividad fotocatalítica [50,51].  
El carácter ácido o básico de la superficie de los catalizadores heterogéneos, se 
puede analizar a través de la adsorción de moléculas básicas. En este caso se empleó la 
adsorción de NH3 como molécula sonda para la caracterización de la acidez de la 
superficie en el TiO2, de este, a partir de la interpretación de las isotermas de adsorción de 
NH3 se obtuvo el valor total de la acidez superficial del sólido catalítico. En términos 
generales, la molécula de NH3 puede interaccionar con la superficie del TiO2 mediante un 
enlace de hidrógeno con algún átomo de oxígeno de la superficie del óxido o de los de los 
grupos hidroxilo superficiales, con sitios aceptores de electrones como los centros Ti
4+
 
(acidez tipo Lewis), o con grupos hidroxilo mediante la transferencia de un H
+
 al NH3 
(acidez tipo Brönsted) [27,52]. En este sentido, la formación de los grupos hidroxilo en el 
TiO2 da lugar a centros ácidos tipo Brönsted, normalmente asociados a sitios o centros 
captadores de huecos que limitan, por tanto, los procesos de recombinación. Por todo ello, 
es esperable que una mayor concentración de grupos hidroxilo superficiales dé lugar a un 
aumento de la actividad fotocatalítica  [27,51]. 
Tabla 4.1.5 Centros ácidos determinados a partir de las isotermas de adsorción de NH3, y 






TiEt-450 0.21 6.5 
TiEt-600 0.03 - 
TiMI-450 0.20 7.8 
TiMI-600 0.11 - 
TiHNO3-450 0.25 5.5 
TiHNO3-600 0.04 - 
En la tabla 4.1.5 vienen resumidos los valores del pH de slurry de los TiO2 
calcinados a 450 ºC, asimismo se muestran los valores de acidez para los catalizadores 
calcinados a 450 ºC y 600 ºC. Al comparar los valores del pH de slurry y de acidez 
superficial en los catalizadores tratados a 450 ºC puede intuirse una cierta relación, a 





mayor pH slurry, menor acidez superficial. A pesar de que los valores de acidez no son 
muy distintos en los catalizadores tratados a 450 ºC, sí parece significativa la mayor 
adsorción de NH3 por gramo obtenida en el catalizador TiHNO3-450 que, a su vez, dio 
lugar al valor del pH de slurry más ácido de todas las series, hecho que puede explicarse 
por el método de preparación en medio ácido empleado en este catalizador.  
Por otro lado, el efecto de la temperatura de calcinación es mucho más evidente en 
los datos de acidez. En este sentido, el aumento de la temperatura de calcinación en los 
catalizadores tratados a 600 ºC de la series TiEt y TiHNO3, dio lugar a una disminución 
drástica de la acidez, mientras que en el caso del catalizador TiMI-600 la disminución de 
centros ácidos, aunque muy relevante, fue menos acusada. Esta evolución, parece tener 
una estrecha relación con el colapso de la textura en los catalizadores TiEt-600 y TiHNO3-
600 (apartado 4.1.2.3) y la pérdida significativa del área superficial en el TiMI-600 si se 
compara con el TiMI-450. Por tanto, la acidez determinada a partir de la adsorción de NH3 
parece muy dependiente del área superficial, hecho que explica la ausencia, 
prácticamente, de centros ácidos en el caso las muestras TiEt-600 y TiHNO3-600. 
 Análisis mediante Espectroscopía Infrarroja (DRIFTS) 
El menor estado de coordinación de los iones en la superficie del TiO2, da lugar a la 
formación de grupos hidroxilo (-OH) a partir de la adsorción disociativa de las moléculas de 
H2O [27]. En este sentido, la Espectroscopía Infrarroja (DRIFTs), a través de las 
frecuencias de vibración proporciona una valiosa información del tipo de interacción del 
agua con la superficie del catalizador, lo que permitirá determinar el grado de hidratación 
de los catalizadores, así como de la capacidad de generar grupos hidroxilo en la superficie 
que, como se ha visto anteriormente, algunos autores relacionan con un aumento de la 
actividad fotocatalítica [51].  
Con el objetivo de determinar el grado de hidratación de los TiO2, se han analizado 
mediante DRIFTs la región comprendida entre 4000 y 2500 cm
-1
 en los catalizadores 
calcinados a 450 y 600 ºC (figura 4.1.16). En primer lugar, cabe destacar la presencia de 
una banda ancha distinguible entre 3800 cm
-1
 y 2600 cm
-1
, correspondiente a un modo de 
estiramiento vibracional de grupos O-H libres en la superficie o de agua fisisorbida [53], 
que está centrada en 3400 cm
-1
 y posee un hombro en 3210 cm
-1
. Esta región proporciona 






Figura 4.1.16 Espectros DRIFTS de los catalizadores calcinados a 450 y 600 ºC 
Como se puede observar, el grado de hidratación en las series TiMI y TiHNO3 es 
considerablemente mayor que el detectado en la serie TiEt, además, en los catalizadores 
calcinados a 600 ºC (TiET-600, TiMI-600 y TiHNO3-600) se observa una disminución muy 
notable del grado de hidratación respecto a los calcinados a 450 ºC. Por otro lado, el 
hecho de que el catalizador TiMI-600 conserve un elevado grado de hidratación parece 
estar relacionado con que este catalizador dio lugar a un área superficial mayor que el 
resto de los catalizadores calcinados a 600 ºC. 
De los resultados de acidez y del grado de hidratación, se puede concluir que el 
aumento de la temperatura de calcinación provocó la pérdida de los centros ácidos, lo que 
explicaría, al menos en parte, la disminución de la concentración de grupos hidroxilo 
(asociados a centros Brönsted) detectada mediante espectroscopía infrarroja (DRIFTs). 
Asimismo, los datos de acidez y el grado de hidratación parecen tener una estrecha 
relación con la evolución del área superficial de los catalizadores. 
Con el fin de establecer una comparación entre el nivel de hidratación, la acidez y 
el área superficial, en la figura 4.1.17 se ha representado la variación de la acidez 
superficial y del área comprendida en el intervalo 3900-2500 cm
-1
 obtenida mediante 
DRIFTs en función del área superficial para los catalizadores calcinados a 450 y 600 ºC, 
asimismo, se muestra la correlación entre el área superficial y la acidez (línea discontinua) 
y el área superficial y el grado de hidratación (línea continua) obtenida mediante regresión 
lineal de los datos experimentales. 




























Figura 4.1.17 Variación de la acidez superficial y el grado de hidratación (Área de la banda  IR 
4000-2500 cm
-1
) en función del área superficial para los catalizadores calcinados a 450 y       
600 ºC 
Como se puede observar, los datos presentan una buena correlación, y aunque 
podrían apuntar a que la series TiHNO3 y TiEt poseen una superficie ligeramente más 
ácida (consistente con los valores de pH de slurry), la tendencia indica que la acidez está 
dominada por la evolución del área superficial, que disminuye a altas temperaturas como 
consecuencia de la pérdida de las propiedades texturales.  
4.1.2.5 Distribución del tamaño de partícula hidrodinámico en suspensión 
acuosa  
La determinación de la distribución del tamaño de partícula hidrodinámico en los 
catalizadores estudiados se realizó mediante difracción láser sobre la muestra en 
suspensión acuosa. Esta técnica se fundamenta en el hecho de que las partículas en 
suspensión dan lugar a la dispersión (“scattering”) de la luz con distinta intensidad a 
ángulos distintos, que son función del tamaño de partícula (a menor tamaño de partícula, 
mayor ángulo de dispersión), lo que permite relacionar el tamaño y la dispersión de la luz 
por medio de la teoría de Mie [55] (ver capítulo 2). 
El tamaño de las partículas cristalinas de los TiO2 observados por TEM, no 
representa el tamaño que adquieren sus agregados en suspensión en el seno de una fase 
líquida. Estos agregados de mayor tamaño están constituidos por partículas secundarias 




















































































formadas a su vez por nanocristales. Por otro lado, la geometría de los agregados en 
suspensión no es uniforme y no se puede aproximar a una forma concreta, por lo que la 
información obtenida a partir de las medidas de difracción láser puede considerarse como 
una medida aproximada del tamaño real de partícula (o agregado) en suspensión acuosa, 
denominado “tamaño de partícula hidrodinámico”.  
En las suspensiones de los catalizadores de los TiO2, el tamaño de partícula 
hidrodinámico adquiere especial relevancia en las aplicaciones en fase acuosa, y afectará 
a cada catalizador al área disponible y a la accesibilidad de los reactantes, así como al 
aprovechamiento de la radiación incidente en el medio acuoso de reacción, todo ello 
estará en definitiva vinculado a la eficiencia del proceso fotocatalítico [56,57,58]. Conviene 
señalar que el área superficial, SBET, obtenida mediante adsorción de N2, por sí sola, no 
discrimina estrictamente el “área disponible” en fase acuosa, por lo que no es posible 
relacionar directamente el volumen adsorbido de N2 durante la isoterma con la capacidad 
de adsorción del fenol en la fase acuosa. En este sentido, Maira et al. [59] observaron 
experimentalmente que el área superficial (SBET) no variaba al modificar el tamaño de los 
agregados que dan lugar a las partículas secundarias. Parece claro, por tanto, que el 
tamaño de partícula hidrodinámico representa, junto a la acidez superficial o el SBET, una 
medida muy relevante de la capacidad de adsorción de reactantes en la fase acuosa que, 
como se ha podido ver en el capítulo 3,  juega un papel fundamental en el coeficiente de 
extinción de la luz [56].   
 
Figura 4.1.18 Distribución del tamaño hidrodinámico de los catalizadores calcinados a 450 ºC 












































En la figura 4.1.18 se muestra la distribución del tamaño de partícula hidrodinámico 
obtenido para los catalizadores calcinados a 450 ºC. En términos generales se puede 
observar cómo el tamaño en suspensión aumenta en varios órdenes de magnitud respecto 
del tamaño medio de partícula cristalina primaria. Además, como se aprecia en la figura 
4.1.18, en el caso de los semiconductores TiMI-450 y TiHNO3-450 se puede apreciar una 
distribución ancha del tamaño medio de partícula hidrodinámico, dando lugar a tamaños en 
suspensión muy elevados y centrados en ~180 μm y ~50/270 μm, respectivamente, y que 
resulta ser bimodal en la muestra TiHNO3. Sin embargo, en el caso del TiEt-450, se obtuvo 
una distribución mucho más homogénea que dio lugar a un tamaño medio de partícula 
hidrodinámico mucho menor (~3 μm), apuntando a que las partículas observadas por TEM 
formadas por partículas cristalinas densamente compactas (ver apartado 4.1.2.1), 
mantienen una muy buena dispersión en fase acuosa.  
Por otro lado, en la figura 4.1.19 se ha representado la distribución del tamaño de 
partícula hidrodinámico de los catalizadores calcinados a 600 ºC. En la distribución se 
puede observar un aumento significativo en todos los casos en relación a los catalizadores 
de TiO2 calcinados a 450 ºC, debido probablemente a un mayor estado de agregación a 
causa del aumento de la temperatura de calcinación. 
 
Figura 4.1.19 Distribución del tamaño hidrodinámico de los catalizadores calcinados a 600 ºC 
De este modo, en el catalizador TiMI-600 se observó un ligero aumento del tamaño 
de partícula en suspensión en relación al catalizador TiMI-450, y análogamente, en la serie 
TiHNO3, la calcinación a alta temperatura dio lugar a un aumento del tamaño de partícula 












































en suspensión en el que la distribución centrada en valores ~50/270 μm para el TiHNO3-
450 dio lugar a velares centrados ~54/275 μm en el caso del TiHNO3-600. 
Por otro lado, en la serie TiEt, el cambio en la distribución del tamaño de partícula 
hidrodinámico con el aumento de la temperatura de calcinación es muy significativo. De 
manera que en el catalizador TiEt-600 la distribución homogénea que presentó el TiEt-450 
(figura 4.1.18) cambia, dando lugar a una distribución bimodal con dos contribuciones, una  
centrada en ~3 μm (idéntica a la del catalizador TiEt-450), y otra muy heterogénea a 
mayores tamaños de partícula hidrodinámico y centrada en torno a ~60 μm (figura 4.1.19). 
Parece, por tanto, que la calcinación a alta temperatura en el semiconductor TiEt-600, 
produce una sinterización y agregación de parte de las partículas esféricas observadas en 
el catalizador TiEt-450, dando lugar a dos tamaños de partícula, el inicial encontrado a 450 
ºC y otros agregados con un tamaño hidrodinámico mucho mayor que da lugar a la 
distribución bimodal observada. 
4.1.3 Actividad fotocatalítica de los TiO2 sintetizados mediante 
sol-gel 
En este apartado se describe la actividad fotocatalítica observada en los 
catalizadores preparados con el objetivo de relacionar ésta con las propiedades físico-
químicas de los TiO2 que han sido analizadas en el apartado anterior. 
Para la evaluación de la actividad fotocatalítica se ha escogido el fenol como 
contaminante modelo ya que se trata de un compuesto comúnmente presente en las 
aguas industriales, cuyo mecanismo de degradación es bien conocido [60,61,62,63]. 
Además, como señalan algunos autores, el fenol es representativo de la eliminación de 
otros compuestos orgánicos [3], y los estudios bibliográficos sugieren que, en la 
degradación fotocatalítica, prevalece la degradación vía radicales OH sobre la 
transferencia directa de los huecos foto-generados
 
[31,64].  
Como se ha visto en el capítulo 3, la velocidad de la reacción en fotocatálisis 
heterogénea está gobernada por varios parámetros extrínsecos al catalizador que incluyen 
el pH inicial de la disolución, el flujo y la longitud de onda de la radiación aplicada, la masa 
de catalizador o la concentración de contaminante entre otros. Por ello, y con el fin de 
comparar de una manera sistemática la actividad fotocatalítica de todos los TiO2 
sintetizados en las mismas condiciones, se han empleado las condiciones de operación 





recogidas en la tabla 4.1.6 para el estudio comparativo de la fotodegradación catalítica de 
fenol con aire. Estas condiciones han sido seleccionadas en base a los resultados 
obtenidos en el capítulo 3 de esta memoria.  
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Es preciso señalar aquí que, como protocolo habitual en las medidas de actividad 
fotocatalítica (descrito en el capítulo 2), la suspensión de TiO2 con el fenol disuelto se 
mantuvo en oscuridad 30 minutos antes del comienzo de cada reacción, durante esta 
etapa no se observó una adsorción significativa de fenol. Asimismo, y como se ha probado 
en el capítulo 3, la fotólisis (luz en ausencia de catalizador) no dio lugar a ningún descenso 
significativo de la concentración inicial de fenol ni del Carbono Orgánico Total (TOC) 
medido, por lo que se puede considerar despreciable.  
 
Figura 4.1.20 Conversión de TOC y de Fenol (trama: rallado) obtenida para los TiO2 de las 
series TiEt, TiMI y TiHNO3 tratados a 400, 450, 500 y 600 ºC. (tirradiación=300 min) 
En la figura 4.1.20 se muestra la conversión de fenol y de TOC a los 300 minutos de 
irradiación para cada uno de los catalizadores sintetizados. Como se puede observar, la 
degradación de TOC y del fenol tiene comportamientos muy similares en todos los casos, 
y muestran la misma tendencia al comparar las series de catalizadores, este hecho podría 
































En general, se observan diferencias significativas en los resultados de fotoactividad 
según el método empleado en la síntesis de TiO2, obteniéndose las conversiones más 
altas en la serie TiEt, mientras que la serie TiHNO3 dio lugar a los menores valores de 
conversión de fenol y TOC. En relación al efecto de la temperatura de calcinación, se 
puede constatar un óptimo para la series TiEt (450 ºC) y TiMI (500 ºC), mientras que en el 
caso de la serie TiHNO3 se observó un efecto negativo al aumentar la temperatura de 
calcinación en el rango de temperaturas estudiado.     
Por otra parte, el proceso fotocatalítico es descrito generalmente mediante un 
modelo cinético de Langmuir-Hinshelwood (L-H) [4,39] en el que la velocidad de 
eliminación de TOC (-rTOC) se describe mediante la siguiente ecuación: 
 (4.1.5) 
 donde kTOC es la constante cinética de la velocidad de reacción y K es la constante 
de adsorción. No obstante, y aunque el modelo cinético de L-H es empleado 
habitualmente, también hay cierto consenso en que las constantes y el orden de reacción 
son sólo aparentes. 
 Por otro lado, es esperable que a medida que avanza la reacción y disminuye la 
concentración de contaminante, la velocidad de degradación del TOC también disminuya 
hasta ser nula cuando la materia orgánica ha sido totalmente mineralizada. Por el 
contrario, cuando la concentración inicial de TOC es lo suficientemente elevada (KC››1) 
como para alcanzar la saturación del contaminante-sustrato en la superficie del 
catalizador, la velocidad de degradación es máxima e igual al valor de la constante cinética 
de velocidad de degradación del TOC, según la siguiente expresión:  
(4.1.6) 
En esta situación, la velocidad inicial coincide con la velocidad máxima de foto-
degradación de TOC, que se mantiene constante hasta cierto grado de mineralización, y 
depende principalmente de la concentración inicial de sustrato-contaminante empleada. 
Del mismo modo, Malato et al. [4], han observado en el tratamiento de aguas residuales 
mediante fotocatálisis heterogénea, que la velocidad de desaparición de TOC es constante 









Teniendo en cuenta que la evolución del TOC en todos los catalizadores estudiados 
ha dado lugar a velocidades iniciales de degradación para el TOC aparentemente 
constantes, se ha planteado un modelo cinético de orden cero para calcular las constantes 
para el TOC. A partir de la integración de la ecuación (4.1.6) se han obtenido las 
constantes cinéticas, kTOC, mediante la regresión lineal de los valores experimentales de 
concentración de TOC y tiempo. 
Por otro parte, a medida que avanza la reacción se observó una disminución de la 
velocidad de degradación del fenol a lo largo del tiempo de irradiación para todos los 
catalizadores estudiados. Este hecho es fácilmente explicable debido a que el inicio de la 
degradación conlleva a la aparición de distintos intermedios aromáticos que compiten con 
el propio fenol por los OH en el medio de reacción. De este modo, asumiendo una cinética 
irreversible de pseudo-primer orden para el fenol, la velocidad de desaparición del fenol 
resulta:  
 (4.1.7) 
Donde kFenol corresponde a la constante cinética aparente para el fenol. A partir la 
integración y linealización de esta ecuación se han obtenido los valores de las constantes 
de velocidad, kFenol, mediante el ajuste por mínimos cuadrados de los valores 
experimentales de la concentración y tiempo. 
Tabla 4.1.7 Constantes cinéticas calculadas para la foto-degradación de fenol y coeficientes de 





















TiEt-400 4.23 0.995 2.6 0.991 
TiEt-450 5.86 0.999 4.1 0.982 
TiEt-500 5.52 0.992 3.2 0.984 
TiEt-600 2.13 0.991 1.5 0.984 
TiMI-400 2.72 0.995 1.9 0.967 
TiMI-450 3.53 0.995 2.4 0.988 
TiMI-500 3.99 0.989 2.5 0.974 
TiMI-600 2.89 0.973 2.0 0.984 
TiHNO3-400 2.18 0.993 1.0 0.995 
TiHNO3-450 2.02 0.999 0.9 0.959 
TiHNO3-500 1.94 0.995 0.9 0.992 






Los valores de las constantes cinéticas para el TOC y el fenol se muestran en la 
tabla 4.1.7, junto a los coeficientes de correlación obtenidos (r
2
) que confirman la bondad 
del ajuste en todos los casos. 
En líneas generales se observan diferencias significativas de los valores las 
constantes cinéticas, en cada serie, al aumentar la temperatura de calcinación. No 
obstante, mientras que en las series TiEt y TiMI se observa un máximo de los valores de la 
kTOC y kFenol a 450 y 500 ºC, respectivamente, en la serieTiHNO3 a medida que aumenta la 
temperatura de calcinación disminuye la velocidad de desaparición de TOC y fenol, como 
cabía esperar a partir de los resultados obtenidos en la figura 4.1.20. Además, los mejores 
valores de las constantes cinéticas, kTOC y kFenol, se alcanzaron con los catalizadores de la 
serie TiEt. 
Finalmente, la bondad de los ajustes para los valores calculados de kTOC en todas 
las series estudiadas permite suponer que, en las condiciones de reacción estudiadas, la 
concentración inicial de TOC es lo suficientemente elevada como para que la superficie del 
catalizador esté saturada, dando lugar a una velocidad de desaparición de TOC constante, 
al menos hasta el grado de conversión alcanzado en los estudios de foto-degradación de 
fenol. 
4.1.3.1 Mecanismo de reacción y ruta de degradación del fenol 
Aunque la conversión de TOC es la medida más representativa de la actividad, pues 
recoge el grado de mineralización del fenol a CO2 y H2O, como es bien sabido, la 
oxidación total del fenol transcurre a través de varias etapas que dan lugar a la aparición 
de los intermedios aromáticos y los ácidos de cadena corta que componen la ruta de 
degradación del fenol. Las diferencias entre la conversión de TOC y fenol, se deben a la 
aparición de estos subproductos de reacción que fueron detectados mediante técnicas 
cromatográficas. En la figura 4.1.21 se ha representado la evolución de la concentración 
de fenol, de los aromáticos y del TOC a lo largo del tiempo de irradiación. Habida cuenta 
de que en todos los catalizadores analizados, la degradación del fenol dio lugar siempre a 
los mismos intermedios  de reacción, se muestran únicamente los catalizadores que mayor 
conversión de TOC y fenol alcanzaron en cada una de las series preparadas (TiEt-450, 
TiMI-500 y TiHNO3-400). 









































































































































































Figura 4.1.21 Evolución de la concentración de TOC, Fenol (izquierda) e intermedios 
aromáticos (derecha) a lo largo del tiempo de irradiación para los catalizadores TiEt-450,    
TiMI-500 y TiHNO3-400. HQ: Hidroquinona; p-BQ: p-benzoquinona)  






























Como cabía esperar, a medida que surge la aparición de los intermedios de 
reacción, la degradación de fenol es mayor que el TOC eliminado, aunque cabe destacar 
que las concentraciones detectadas de intermedios aromáticos son relativamente bajas y 
representan una fracción moderada del total de TOC. La hidroquinona (HQ) y la p-
benzoquinona (p-BQ), principalmente, y el catecol, en menor medida, fueron los 
principales intermedios aromáticos detectados cuantitativamente en todos los 
catalizadores estudiados, asimismo el 1,3-dihidroxibenzeno (resorcinol) fue detectado en la 
mayoría de los casos, si bien, generalmente en menor concentración que los anteriores (‹ 
0.5 mg∙L-1). Por otra parte, con el fin de determinar la ruta de oxidación y comprobar el 
balance de materia, se midieron los ácidos de cadena corta mediante cromatografía iónica, 
y en este sentido, los principales ácidos de cadena corta detectados fueron maleico, 
malónico, oxálico y acético con concentraciones por debajo de 0.5 g∙L-1 en todos los casos 
(no mostrados).  
En la figura 4.1.22 se muestra un esquema detallado de la ruta de oxidación del fenol 
sobre la base de los resultados obtenidos y de acuerdo con los modelos y la información 
encontrados en la bibliografía científica [65,68]. En el proceso fotocatalítico, la oxidación 
del sustrato orgánico se fundamenta principalmente en la generación de radicales hidroxilo 
( OH), el mecanismo de degradación comienza, por tanto, con el ataque de un radical 
hidroxilo al anillo aromático del fenol generando dihidroxibencenos como productos 
primarios, siendo para y orto las posiciones más afines, lo que da lugar a la aparición de la 
hidroquinona y el catecol respectivamente [65,66]. Por ello, no es de extrañar que el 
resorcinol se de en concentraciones mucho más bajas, y que no haya sido detectado en 
todos los casos. Estos compuestos hidroxilados (HQ y catecol) están siempre presentes 
con sus respectivas quinonas oxidadas, p-benzoquinona (p-BQ) y o-benzoquinona (o-BQ). 
En el caso de la p-BQ, parece que el equilibrio hidroquinona/p-benzoquinona se encuentra 
desplazado hacia la HQ. Por otro lado la o-benzoquinona no pudo ser cuantificada debido 
a que se trata de un compuesto muy inestable que tiende a transformarse rápidamente en 
compuestos alifáticos [66,67], no obstante, se pudo observar en algunos cromatogramas 
(HPLC) un pico desconocido cuyo espectro de absorción coincidía con este compuesto. 
Aunque es posible que la ruta continúe con la formación de algún intermedio aromático 
distinto a los detectados, como el 1,2,3-benzenotriol (pirogarol), o algún alifático como el 
ácido mucónico [66], parece que la ruta de degradación converge en la formación del ácido 
maleico, generando otros ácidos de cadena corta, entre los que han podido ser detectados  

























4.1.22 Esquema propuesto para la ruta de degradación del fenol durante la oxidación 
fotocatalítica para los catalizadores estudiados [63,68]. Los compuestos indicados con 
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los ácidos malónico, acético, y oxálico que finalmente se mineralizan a los productos 
finales, CO2 y H2O. 
Por otro lado, con el objetivo de valorar si la detección de todos los intermedios en 
la ruta de degradación es correcta y conocer si el balance de materia orgánica se cumple, 
se comparó la evolución del Carbono Orgánico Total (TOC) medido con la suma de las 
concentraciones de TOC correspondientes al fenol, los compuestos intermedios y los 
ácidos de cadena corta detectados mediante las distintas técnicas cromatográficas 
utilizadas.  
En este sentido y a modo de ejemplo, en el caso del catalizador TiEt-450 con el que 
se alcanzaron los mejores resultados de fotodegradación de fenol, las diferencias 
encontradas entre los valores de TOC detectado y el TOC correspondiente al fenol y a los 
distintos intermedios determinados mediante cromatografía fueron pequeñas, 3.2 mg∙L-1 a 
los 300 minutos de irradiación. Estos datos sugieren que el balance de TOC se cumple 
razonablemente bien y que la detección de los intermedios de reacción es correcta. 
Además, parece lógico pensar que estas pequeñas diferencias se deban 
fundamentalmente a la posible existencia de algunos intermedios aromáticos que no han 
sido detectados, y a otros como la o-benzoquinona, que aunque pudo ser  detectada, no 
pudo ser cuantificada correctamente debido a su inestabilidad. Además, también podrían 
contribuir la presencia de algunos ácidos de cadena corta no detectados, que en cualquier 
caso corresponden a sub-productos menos tóxicos que el fenol y susceptibles de ser 
tratados mediante un proceso biológico convencional [69]. Asimismo, a los 300 minutos de 
irradiación para el caso del catalizador TiEt-450, se pudo observar que la contribución al 
TOC de los ácidos de cadena corta era muy baja, y prácticamente despreciable frente al 
balance total de carbono orgánico (4% del TOC detectado), mientras que, los compuestos 
aromáticos representaron una fracción más relevante (21% del TOC detectado), aunque 
muy por debajo de la del fenol (75% del TOC detectado).  
Finalmente, es preciso mencionar que, en cuanto a la ruta de degradación y en 
relación a las concentraciones máximas de intermedios detectadas, no fueron observadas 
diferencias sustanciales entre los catalizadores de las distintas series ni entre los distintos 
tratamientos térmicos. Por último, y a la vista de los resultados obtenidos, se puede 
concluir que, en las condiciones operacionales estudiadas, la evolución del TOC parece 
ser el parámetro más representativo de la actividad fotocatalítica en la degradación de 
fenol mediante fotocatálisis heterogénea. 





4.1.4 Estudio comparativo: Relación entre la actividad 
fotocatalítica  y las propiedades físico-químicas de los 
catalizadores sintetizados mediante Sol-Gel 
En este capítulo se ha puesto de manifiesto que tanto el método de preparación 
como el tratamiento térmico aplicado, han producido cambios muy relevantes en las 
propiedades estructurales, texturales y superficiales de los distintos catalizadores. En este 
último apartado, se relacionarán las propiedades discutidas en el apartado 4.1.2, referente 
a la caracterización físico-química de los TiO2 sintetizados con el apartado 4.1.3 con el 
estudio de la degradación fotocatalítica de fenol empleando aire como oxidante. 
Para facilitar el seguimiento de la discusión, en la tabla 4.1.8 se resumen los 
parámetros físico-químicos más relevantes de los estudios de caracterización físico-
química de los TiO2 preparados, mientras que en la figura 4.1.23 se han representado la 
variación de las constantes aparentes de desaparición para el TOC en función de la 
temperatura de calcinación de todas las series preparadas. Como se puede observar en 
esta figura, las diferencias son muy significativas al comparar las distintas series. 
Análogamente a la conversión de TOC, en la serie TiEt se han alcanzado los valores más 
altos de las kTOC, mientras que la serie TiHNO3 se observaron los menores valores de kTOC. 
Asimismo, en relación al efecto de la temperatura de calcinación, se puede constatar un 
óptimo para la series TiEt (450 ºC) y TiMI (500 ºC), mientras que en el caso de la serie 
TiHNO3 se observó un efecto negativo en la velocidad aparente de desaparición del TOC 
al aumentar la temperatura de calcinación. 
Son varios los aspectos que deben ser tenidos en cuenta a la hora de analizar cómo 
contribuyen las propiedades físico-químicas al comportamiento fotocatalítico (tabla 4.1.8). 
En lo que se refiere a las propiedades estructurales del TiO2, y en relación a los TiO2 aquí 
estudiados, los mayores valores del parámetro de strain, observados en las muestras 
calcinadas a menor temperatura (TiMI-400, TiEt-400 o TiHNO3-400), coinciden con los 
menores tamaños de cristal, lo que permite prever un mayor número de defectos que 
pudieran favorecer la recombinación de las cargas fotogeneradas [8,24,25]. Por tanto, 
parece lógico que exista un valor óptimo en el tamaño de cristal, por debajo del cual un 
mayor número de defectos cristalinos no sea compensado con un área superficial mayor. 
En este sentido, el hecho de que la temperatura de calcinación óptima (para la que se ha 




TiEt y TiMI respectivamente, parece estar relacionado con un balance adecuado entre las 
propiedades estructurales y las propiedades texturales en estas dos series. Sin embargo, 
este comportamiento no se pudo observar en la serie TiHNO3, en la que la actividad 
fotocatalítica podría estar más relacionada con el aumento de la contribución de la fase 
cristalina rutilo. 
 
Figura 4.1.23 Constantes aparentes de degradación del TOC para cada una de las series 
preparadas (TiEt, TiEt y TiHNO3) en función del tratamiento térmico aplicado 
A pesar de que habitualmente la fase anatasa es más activa que el rutilo [5,6],  
algunas publicaciones apuntan a que mezclas de anatasa-rutilo dan lugar a mejores 
resultados de actividad fotocatalítica [9,10]. En este sentido, Bickley et al.
 
[70] y otros 
autores [71,72,73] han propuesto que las diferencias en las posiciones relativas de la 
banda de conducción y valencia entre la anatasa y el rutilo, permiten la transferencia de las 





 y por tanto, limitando e inhibiendo el proceso de recombinación. 
Sin embargo, los resultados de otros autores [74,75] no han podido corroborar este 
efecto sinérgico. A este respecto, y en relación a la serie TiHNO3, los datos de actividad 
fotocatalítica indican que la presencia de la fase cristalina rutilo en esta serie provoca una 
disminución de la velocidad de degradación del TOC, lo que parece evidenciar la ausencia 
de un efecto sinérgico asociado a la coexistencia de la fases cristalinas anatasa y rutilo. En 
este contexto, se puede estimar aisladamente el efecto que tiene la contribución de la fase 
rutilo al comparar la actividad fotocatalítica de los catalizadores TiHNO3-400 y TiMI-400 ya  





































































TiEt-400 14.8/- 100/0 52.8 - - - 
TiEt-450 15.1/- 100/0 42.8 0.21 1020 3.0 
TiEt-500 16.0/- 100/0 34.7 - - - 
TiEt-600 39.1/n.e. 97/3 1.7 0.03 217 5.3 
TiMI-400 9.3/- 100/0 110.4 - - - 
TiMI-450 9.6/- 100/0 76.5 0.20 2353 58.6 
TiMI-500 10.2/- 100/0 53.2 - - - 
TiMI-600 13.6/- 100/0 35.4 0.11 1624 78.0 
TiHNO3-400 8.5/16.0 72/28 97.7 - - - 
TiHNO3-450 14.6/22.2 55/45 40.3 0.25 2028 47.8 
TiHNO3-500 22.7/28.4 36/64 17.6 - - - 
TiHNO3-600 27.3/37.5 9/91 3.1 0.04 846 70.1 
a
 Diámetro medio de cristal de anatasa (A) y rutilo (R) calculado a partir de la ecuación de Scherrer 
b
 % de Anatasa y Rutilo a partir del método de Spurr y Mayers 
c  
Acidez total determinada a partir de isotermas de adsorción de NH3 
d 
Grado de hidratación/hidroxilación superficial, determinado mediante DRIFTs a partir del área correspondiente a las banda comprendida en el 
intervalo 4000-2500 cm
-1
 (unidades arbitrarias)  
e
 Tamaño de partícula hidrodinámico medio de los TiO2 en suspensión determinado mediante la técnica de difracción laser 





que, como se puede observar en la tabla 4.1.8, presentan propiedades físico-químicas 
muy similares, y por lo tanto, es previsible que las diferencias en la velocidad de 
desaparición del TOC se deban principalmente a la contribución de la fase rutilo en el 
catalizador TiHNO3-400 (30 % rutilo). Por tanto, parece razonable deducir que el rutilo es 
la fase menos activa en la degradación fotocatalítica del fenol empleando el O2 del aire 
como oxidante en las condiciones estudiadas. 
En este sentido, los trabajos de Scotti et al. [16,76,77] han demostrado que, a pesar 
de que los TiO2 que contienen rutilo dan lugar a una mayor abundancia de las cargas foto-




, cuando en el proceso se emplea O2 como aceptor de 
electrones, la presencia de la anatasa es esencial para mejorar la degradación 
fotocatalítica. Estos autores relacionan este efecto con una mayor tendencia de la anatasa 
a quimisorber el O2 en la superficie como O2
- 
[78], lo que explicaría la mayor eficiencia de 




 en presencia de O2 como aceptor de e
-
, además 
de una mayor generación de radicales OH. Asimismo, Torimoto et al. [79] señalan que la 
fase anatasa, y no el rutilo, reduce el O2 dando lugar a OOH, pudiendo generar radicales 
OH adicionales y aumentando la eficiencia del proceso fotocatalítico [76]. 
En lo que concierne a las propiedades texturales, a pesar de que el aumento de la 
cristalinidad es beneficioso para la estabilización de las cargas foto-generadas, en general, 
el descenso del número de defectos cristalinos va asociado con una pérdida del área 
superficial en el TiO2 [8,22]. Ello explicaría la menor actividad de los catalizadores tratados 
a mayor temperatura (TiEt-600, TiMI-600 y TiHNO3-600), en los que la mayor cristalinidad 
no parece compensar la pérdida del área superficial y de la porosidad asociada, y el 
incremento de la sinterización y de la agregación en las muestras [80,81,82]. Más 
concretamente, el aumento de la temperatura de calcinación a 600 ºC en la serie TiEt y 
TiHNO3 conlleva la pérdida, casi total, del área superficial y de la mesoporosidad, lo que 
sin duda explicaría en gran medida la disminución significativa de la velocidad de 
eliminación del TOC en los catalizadores calcinados a mayor temperatura.  
En relación a las propiedades superficiales, un mayor grado de acidez podría indicar 
un mayor número de sitios de adsorción o trampas de los huecos foto-generados, 
promoviendo una mejora de la actividad fotocatalítica [83]. Asimismo, muchos autores 
otorgan un papel fundamental a los grupos hidroxilo superficiales y relacionan la 
concentración de éstos en la superficie con la actividad fotocatalítica [8,6,83,84], En esta 
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línea, Yeung et al. [85] concluyen que la abundancia de grupos hidroxilo facilita la 
generación de los radicales OH al estabilizar los huecos foto-generados en los aniones 
O
2-






+ → -O--Ti4+-OH                                   (4.1.8) 
En relación a los TiO2 de las series TiEt y TiHNO3, se pudo observar que el aumento 
de la temperatura de calcinación en los catalizadores tratados a 600 ºC, dio lugar a una 
disminución drástica de la acidez y a una disminución muy relevante del grado de 
hidratación y de la concentración de grupos hidroxilo superficiales. Asimismo, en el 
catalizador TiMI-600, la disminución de centros ácidos y de la concentración de los grupos 
hidroxilo, aunque muy relevante, fue mucho menos acusada. Esta evolución, tiene una 
estrecha relación con el colapso de la textura en los catalizadores TiEt-600 y TiHNO3-600, 
y la pérdida significativa del área superficial en el TiMI-600 si se compara con el TiMI-450. 
Por lo tanto, se puede concluir que la disminución de la actividad fotocatalítica  observada 
en los catalizadores calcinados a 600 ºC, se debe en parte a una disminución de la acidez 
y de la concentración de grupos hidroxilo en la superficie del catalizador que, como parece 
lógico, está estrechamente relacionada con la disminución del área superficial observada. 
Por otro lado, un aspecto muy relevante observado en la propiedades de los TiO2 
preparados, tiene que ver con las características de las suspensiones de los catalizadores, 
donde el tamaño de partícula hidrodinámico adquiere especial relevancia en las 
aplicaciones en fase acuosa afectando al área disponible y a la accesibilidad de los 
reactantes, así como a la absorción y dispersión de la luz. En este sentido, las velocidades 
de eliminación del TOC en la serie TiEt, pueden relacionarse con la morfología 
particularmente ordenada que dio lugar a la formación agregados de partículas cristalinas 
de tamaño hidrodinámico muy homogéneo (~3-5 μm), mucho menor que el detectado en el 
resto de los catalizadores de las series TiMI y TiHNO3. Como han observado otros autores 
[56], un tamaño de partícula hidrodinámico significativamente pequeño da lugar 
suspensiones constituidas por agregados de TiO2 de menor tamaño, limitando el 
apantallamiento de la irradiación, asimismo, el menor estado de agregación proporciona 
una mayor superficie efectiva en la suspensión si se compara con partículas o agregados 
de mayor tamaño [56,86]. Por otro lado, este mismo efecto contribuiría a explicar en parte 
la menor actividad detectada en los catalizadores calcinados a mayor temperatura (TiEt-
600, TiMI-600 y TiHNO3-600), en los que se observó un aumento significativo del tamaño 




Por tanto, a partir de los resultados obtenidos puede concluirse que el 
comportamiento catalítico de los TiO2 sintetizados con relación a sus propiedades físico-
químicas analizadas, viene determinada por: 
 La temperatura de calcinación óptima para las series TiEt (450 ºC) y TiMI (500 ºC) 
responde a un equilibrio, en el que se produce un balance entre las propiedades 
estructurales (tamaño cristal, strain), las propiedades texturales (área superficial y 
porosidad) y superficiales (acidez y concentración de grupos hidroxilo) 
 La menor velocidad de degradación de TOC obtenida en la serie TiHNO3, permite 
concluir que la anatasa es la fase más activa en la mineralización del fenol en las 
condiciones de operación estudiadas. Este hecho parece estar relacionado con una mayor 
eficiencia de la anatasa en el proceso de foto-oxidación cuando el O2 es empleado como 
aceptor de electrones.  
 En relación al estudio comparativo entre los catalizadores calcinados a 450 ºC y 
600 ºC, el aumento de la temperatura de calcinación promueve una disminución de la 
acidez y del grado de hidratación superficial. Este efecto, resulta perjudicial para la 
actividad fotocatalítica debido, muy probablemente, a una disminución de la capacidad de 
adsorción, y a una presencia menor de trampas de los huecos foto-generados asociadas a 
la presencia de grupos hidroxilo superficiales. 
 La mayor eficiencia fotocatalítica encontrada en la serie TiEt, puede relacionarse 
con un tamaño de partícula hidrodinámico mucho menor en comparación a las otras series 
sintetizadas, lo que indica un menor estado de agregación de las partículas en la 
suspensión, proporcionando una mayor superficie efectiva en la suspensión acuosa, y 
favoreciendo el acceso y la absorción de la luz en las partículas de menor tamaño. 
Finalmente, el catalizador TiEt-450 dio lugar a los mejores resultados de foto-
degradación mayor velocidad de eliminación de TOC en el estudio de catalizadores 
sintetizados por medio de metodologías sol-gel. La mayor eficiencia fotocatalítica del TiEt-




) y un tamaño de partícula 
cristalina de anatasa de ~15 nm, parece estar relacionada con una textura bimodal 
particularmente ordenada en el rango de los meso y los macroporos, en la que las 
partículas nanocristalinas densamente compactas conforman espacios interparticulares 
con una distribución mesoporosa y macroporosa muy bien definida, que da lugar a 
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agregados esféricos muy uniformes y homogéneos de un diámetro medio de ~3 μm de 
partícula hidrodinámica en suspensión acuosa (figura 4.1.24). 
 
Figura 4.1.24 Catalizador TiEt-450 (a) Micrografías TEM y (b) SEM del catalizador TiEt-450. (c) 
Esquema estructural. (d) Distribución del tamaño de meso y macroporo 
En este sentido, diferentes trabajos han relacionado la presencia de estructuras de 
TiO2 densamente compactas de nanopartículas cristalinas, como las obtenidas en este 
catalizador, con un aumento de la actividad fotocatalítica [87,88]. Según estos autores esta 
mayor eficiencia puede deberse al contacto entre los cristalinas de anatasa, densamente 
agregados, que podría favorecer la transferencia interparticular de las cargas foto-





Asimismo, la mayor eficiencia obtenida con el catalizador TiEt-450 puede explicarse 
por presentar una textura y una morfología muy particular (figura 4.1.24). En este sentido, 
los resultados de la distribución del tamaño de partícula hidrodinámico en el catalizador 
TiEt-450, indican que los agregados esféricos de ~1-3 μm (Foto TEM y SEM figura 4.1.24) 
mantienen su morfología en la fase acuosa, dando lugar a un elevado número de 
partículas en suspensión de pequeño tamaño con una distribución muy homogénea. El 
menor tamaño de partícula hidrodinámico detectado en este catalizador en relación con los 
otros catalizadores preparados, posibilita una relación superficie/volumen en suspensión 
más alta, permitiendo un mayor aprovechamiento de la irradiación y una mayor 
accesibilidad de los reactantes de la fase acuosa a los centros activos del catalizador. 
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4.2 Síntesis Solvotermal 
Como se ha visto en el capítulo anterior, el tamaño de cristal es un parámetro 
fundamental en la eficiencia foto-oxidativa del TiO2, asimismo, la preparación de materiales 
nanoestructurados permite obtener óxidos de titanio con un área superficial elevada, hecho 
que adquiere una gran relevancia debido a que el proceso fotocatalítico está ligado a la 
adsorción de los reactantes en la superficie. En este sentido, la cristalinidad y el tamaño de 




, por ello, es preciso 
obtener materiales con un balance adecuado entre la capacidad de adsorción y la 




 que pueden reaccionar con las distintas especies adsorbidas 
[89]. Sin embargo, recientemente, diferentes estudios han apuntado a que, junto al 
tamaño, la forma de las partículas cristalinas del TiO2 juega un papel muy relevante en la 
actividad fotocatalítica [31,89], es decir, indican que la exposición de determinadas caras 
cristalinas afecta a la eficiencia del proceso fotocatalítico.  
En este contexto, Balázs et al. [74,90] prepararon partículas de anatasa mediante 
oxidación en llama, donde la variación de las condiciones de síntesis condujo a la 
formación de partículas con distinto grado en su carácter poliédrico, pero con propiedades 
estructurales y superficiales muy semejantes. Estos autores evidenciaron la existencia de 
una buena relación entre el número de partículas poliédricas y la velocidad de foto-
degradación del fenol, que aumentó proporcionalmente con el incremento de la frecuencia 
de partículas cristalinas poliédricas en los catalizadores. Todo ello apunta a que el 





 y aumentar su eficiencia fotocatalítica.  
Aunque las partículas esféricas (no poliédricas) son habitualmente empleadas 
debido a que poseen una elevada relación superficie/volumen [91], esta ventaja podría 
estar limitada por la ausencia de anisotropía, que puede favorecer los procesos de 
recombinación [92]. Por el contrario, algunas publicaciones recientes, señalan que la 
preparación de materiales como nanobarras [93], nanocinturones [94] o nanotubos [95], 
permite la obtención de estructuras con distintas superficies expuestas y con un área 
superficial elevada, que favorecen la separación de las cargas foto-generadas al localizar 
el electrón y el hueco en zonas separadas de los cristales anisótropos [95]. Asimismo, Liao 
et al. [96] obtuvieron distintas morfologías cristalinas (elípticias, cúbicas o nanobarras) que 
mejoraron los resultados de fotoactividad frente a distintos sustratos en comparación con 
muestras de TiO2 con cristales con una morfologías irregular.  
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Sin embargo, la actividad fotoacatalítica no sólo depende de la morfología cristalina, 
sino que también está estrechamente ligada a las superficies que son expuestas en los 
cristales del TiO2, y ello está relacionado con el distinto grado de ordenamiento y un 
número de coordinación distinto de los iones de la superficie que forman las distintas caras 
de los cristales [97,98,99,100,101]. En este contexto, algunos autores han relacionado 
mejoras en la actividad fotocatalítica con la abundancia de algunas superficies expuestas 
en la anatasa, por ejemplo, Ohno et al. [102,103] relacionan las caras {001} de la anatasa 
con sitios de oxidación, mientras que las caras {101} son relacionadas con sitios de 
reducción, y concluyen que ello se debe al distinto ordenamiento de los átomos en cada 
una de las superficies, ocasionando que las energías de la banda de valencia y de la 
banda de conducción sean diferentes, lo que podría permitir que los e
-
 y los h
+
 migren a 
caras distintas en los cristales de anatasa, favoreciendo la separación de las cargas foto-
generadas. 
No obstante, algunos resultados son contradictorios, y el papel que juega la 
morfología cristalina en el proceso catalítico es aún incierto. Por tanto, es preciso un mayor 
número de estudios que permitan conocer cómo afectan las caras cristalinas a la actividad 
y a la estabilidad de las cargas foto-generadas en el TiO2 durante el proceso fotocatalítico.  
En este trabajo, se ha planteado el empleo de una síntesis solvotermal que ha 
permitido obtener cristales de anatasa con forma esférica (irregulares), rómbica, rómbica 
alargada y en forma de barras con el objetico de evaluar cómo afectan las caras expuestas 
en los distintos nanocristales a la generación de las trampas de las cargas foto-generadas 
y a la actividad fotocatalítica.  
En primer lugar, se describirá la síntesis solvotermal, en la que se ha empleado 
ácido oleico (AO) y oleilamina (OM) como agentes restrictores que se enlazan 
selectivamente en las superficies, permitiendo el crecimiento de los cristales en 
direcciones cristalográficas específicas. En segundo lugar, se describirá la caracterización 
estructural y morfológica de los materiales obtenidos. En tercer lugar, se relacionará la 
caracterización químico-física con la evolución de la mineralización del fenol empleando O2 
como oxidante. Finalmente, se analizará mediante Espectroscopía de Resonanacia de 











) foto-inducidos bajo irradiación UV, relacionando dicha abundancia con las 




En este trabajo, teniendo en cuenta que a partir de distintos métodos de síntesis de 
TiO2, es posible obtener una gran variedad de formas, se ha seleccionado una síntesis 
solvotermal, basada en el trabajo Dinh et al. [104] (descrita detalladamente en apartado 
2.1.5 del capítulo 2), que ha permitido obtener partículas cristalinas de anatasa con una 
morfología cristalina homogénea y específica. El butóxido de titanio (BT) ha sido empleado 
como precursor en presencia de ácido oleico (AO) y oleilamina (OM) en una mezcla de 
etanol/H2O. La síntesis está fundamentada en la reacción selectiva del AO con la cara 
{001} de la anatasa, mientras que la OM lo hace en las caras {101}, de este modo la 
relación AO/OM permite, junto a la temperatura adecuada, obtener nanocristales con una 
morfología bien definida, permitiendo el crecimiento de las nanopartículas en direcciones 
cristalográficas específicas. En la tabla 4.2.1, para mayor claridad a la hora de seguir los 
resultados, se detalla la nomenclatura de cada una de las formas de TiO2 sintetizadas, así 
como la relación TB/AO/OM empleada, y la temperatura seleccionada en el tratamiento 
aplicado en autoclave durante 18 horas. 
Tabla 4.2.1 Nomenclatura y forma de los catalizadores preparados en función de la relación 
TB/AO/OM y del tratamiento de térmico aplicado durante en la síntesis solvotermal 
Catalizador Forma TB/AO/OM T (ºC) 
NR Rómbica truncada 1/4/6 180 
NRA Rómbica alargada 2/4/6 180 
NE Esférica 1/6/4 180 
NB Barras 1/8/2 140 
4.2.1 Caracterización físico-química 
Es preciso señalar en primer lugar, que los catalizadores tuvieron que ser sometidos 
a un tratamiento exhaustivo de lavado tras la síntesis solvotermal para la obtención de de 
materiales de anatasa pura (sin restos orgánicos de la síntesis) para, de este modo, ser 
analizados en el estudio mediante ESR y en los ensayos de actividad fotocatalítica. Con el 
fin de eliminar los restos de AO y OM fuertemente unidos a la superficie del TiO2, se 
desarrolló un protocolo de lavado constituido por diversas etapas. Dicha metodología 
incluye el lavado repetido con etanol absoluto, el tratamiento de los TiO2 con una 
disolución de trietilborohidruro de litio en tetrahidrofurano (permite reducir los grupos 
carboxilo del ácido oleico (AO) [105]), lavados sucesivos con agua milli-Q, acetona y 
CH2Cl2, a continuación un tratamiento con una disolución de H2SO4 0.4 M con el fin de 
eliminar la OM restante, y finalmente, distintos lavados con CH2Cl2 y secado a vació (P‹  





 mbar) a temperatura ambiente para asegurar la eliminación de los restos orgánicos 
utilizados en la síntesis solvotermal. 
 Eliminación de los agentes directores empleados en la síntesis 
El hecho de que los agentes directores empleados en este trabajo (AO, OM) 
restrinjan, durante la síntesis, el crecimiento de los cristales de anatasa en distintas 
direcciones cristalográficas, permite  la obtención de nanocristales con control de la forma 
geométrica. Sin embargo, el empleo de AO y OM durante el tratamiento solvotermal 
conlleva el enlace de estos agentes sobre las superficies del TiO2, promoviendo la 
desactivación del catalizador e imposibilitando la suspensión en la fase acuosa. Por tanto, 
la eliminación de los restos de AO y OM es vital para el estudio del comportamiento 
fotocatalítico en las muestras. Para evaluar la eficiencia en la eliminación del AO y OM 
empleados, se llevó a cabo un Análisis Termogravimétrico (TGA) de las muestras tratadas 
y sin tratar, pudiéndose constatar la eliminación de los agentes directores y precursores 
orgánicos empleados durante la síntesis. 
 
Figura 4.2.1 Análisis termogravimétrico en aire de la muestra NRA (a) sin tratamiento de 
lavado (b) con tratamiento de lavado 
A modo de ejemplo en la figura 4.2.1, se muestra la pérdida de peso y su derivada 
correspondiente para la muestra NRA antes (a), y después del tratamiento de lavado (b). 
Como se puede apreciar, la muestra sin tratar sufre una leve pérdida de peso inicial (~2%) 
que finaliza a los 220 ºC, que podría ser atribuida al etanol aún fisisorbido en la muestra. 
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Sin embargo es muy reseñable cómo a partir de los 220 ºC hasta los 510 ºC, se produce 
una pérdida muy relevante de la masa, que es directamente relacionable con la 
degradación térmica de las cadenas del AO y OM. En este sentido, dicha pérdida de peso 
(entre el 15-25%) fue observada en todos los materiales no tratados. 
Por el contrario, y como se puede apreciar en la figura 4.2.1, en la muestra lavada 
sólo se observó una ligera pérdida inicial del peso (6%) hasta los 220 ºC, asignable a la 
pérdida de agua fisisorbida, mientras que la pérdida de peso a partir de esta temperatura 
se puede considerar despreciable. Estos datos permiten concluir que el protocolo de 
lavado alcanzó la eliminación total de los agentes directores empleados durante la síntesis 
solvotermal (AO y OM) y la obtención, por tanto, de cristales puros de anatasa. 
 Análisis de las propiedades estructurales y texturales 
 
Figura 4.2.2  Difractogramas de los nanocristales obtenidos, adquiridos tras la eliminación de 
los precursores orgánicos (NR: Nanorombos; NRA: Nanorombos alargados; NB: Nanobarras; 
NE: Nanoesferas) 
En relación a los resultados de difracción de rayos X (DRX), figura 4.2.2, como se 
puede observar, en todos los sólidos preparados sólo se detectó la fase cristalina anatasa. 
Por otra parte, resulta significativa la intensidad y la anchura del pico de difracción 
asociado al pico de difracción (004), que indica el desarrollo del crecimiento cristalográfico 
correspondiente a la dirección [001] muy pronunciado en las partículas NR y NRA, y 
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menos desarrollada en las NE. Por otro lado, el tamaño medio del diámetro de los 
cristales, calculado por medio de la ecuación de Scherrer a partir del pico de difracción 
(101), aparece representado en la tabla 4.2.2. Sin embargo, el cálculo del tamaño de 
cristal a partir de la ecuación de Scherrer en partículas poliédricas lleva asociado un error 
importante, por lo que fue necesario un análisis más detenido mediante microscopía TEM. 
La técnicas de Microscopía Electrónica de Transmisión (TEM), Microscopía 
Electrónica de Transmisión de alta resolución (HRTEM) y la Difracción de Electrones de 
Área Seleccionada (SAED) han sido empleadas con el fin de analizar la morfología 
estructural de las partículas cristalinas, y con el objetivo de determinar las superficies 
cristalográficas expuestas en los cristales de anatasa sintetizados. 
 En este sentido, en la figura 4.2.3, se resume una muestra de las micrografías TEM 
de las partículas cristalinas de anatasa. Las micrografías evidencian que las formas de los 
nanocristales son consistentes con los resultados obtenidos en la síntesis propuesta por 
Dihn et al.[104]. En este sentido, cuando la reacción se lleva a cabo a 180 ºC, con una 
relación AO/OM baja (TB/AO/OM = 1:4:6), se obtienen nano-rombos (NR), dando lugar 
nanopartículas cristalinas muy homogéneas en cuanto a la forma y al tamaño (figura 4.2.3 
a,b) que presentan forma rómbica ligeramente truncada con una longitud de unos 13-14 
nm. Al emplear una relación ligeramente mayor de AO/OM, (TB/AO/OM = 1:6:4), como se 
puede observar en las micrografías (figura 4.2.3 c,d), el tamaño disminuye y se forman 
cristales con una morfología irregular similares a nanoesferas (NE) que, aunque pueden 
asemejarse a una forma esférica, son relativamente heterogéneos, y presentan algunas 
formas poliédricas y otras, mayoritarias, que son preferentemente irregulares, lo que 
complica la identificación de una forma poliédrica determinada.  
Un incremento aún mayor de la relación OA/OM (TB/AO/OM= 1:8:2) a menor 
temperatura de reacción (140 ºC), dio lugar a la formación de pequeñas nanobarras (NB) 
muy homogéneas en tamaño y forma, de unos 13 nm de largo (figuras 4.2.3 e, f). 
Finalmente, el aumento de la relación del precursor (TB/AO/OM = 2:4:6), da lugar a la 
formación de partículas rómbicas alargadas (NRA) con una forma uniforme, pero con una 
distribución de tamaño ligeramente dispersa que oscila entre 40-55 nm de longitud y 10-20 







Figura 4.2.3  Micrografías TEM de las muestras de anatasa sintetizadas mediante síntesis 
solvotermal. a,b) NR, c,d) NE, e,f) NB g,h) NRA  
 






Figura 4.2.4  Imágenes de TEM de alta resolución (HRTEM) de las muestras de anatasa 
sintetizadas mediante síntesis solvotermal y patrones de Difracción de Electrones de Área 





Tabla 4.2.2 Propiedades estructurales y tamaños medios de cristal de anatasa  
Catalizador dcristal (101) (nm) 
a
 
Caras cristalinas  
{101}  (%) 
Caras cristalinas 
{001} (%) 




NE 7.6 n.d. n.d. 
NB 7.3 94.2 5.8 
a 
diámetro medio de cristal calculado a partir de la ecuación de Scherrer (dirección [101]) 
n.d.
 No determinado 
b
 Incluye las caras minoritarias {010} y {100} 
Con el fin de determinar con detalle la forma y las superficies expuestas en las caras 
de los catalizadores preparados, se empleó la Microscopía Electrónica de Transmisión de 
alta resolución (HRTEM) para obtener imágenes de los nanocristales NR, NRA y NB. Las 
imágenes seleccionadas se muestran en la figura 4.2.4. En el caso de los NR y NRA, el 
desarrollo a lo largo de la dirección [010] revela la presencia de los planos cristalográficos 
(101) y (002) en los que el espaciado característico correspondiente es de 0.35 nm y 0.48 
nm, respectivamente. Asimismo, los patrones de difracción de la anatasa (figuras 4.2.4  
b,d) presentaron ángulos a ~68.3º y ~90º, señalados en las imágenes, que corresponden a 
los valores teóricos para para los ángulos entre las caras {101} y {001}, y entre las caras 
{100} y {001}, respectivamente. Todo ello parece evidenciar que en el caso de las 
partículas rómbicas truncadas (NR) y las rómbicas alargadas (NRA), las caras expuestas 
en los cristales de la anatasa son principalmente la {001} y la {101}, con una exposición 
minoritaria de los las caras {100} y {010} en la superficie de los nanocristales NRA, como 
se puede observar en la figura 4.2.5, donde se ha representado la morfología detectada en 
los nanocristales obtenidos. 
 
Figura 4.2.5 Morfología estructural asignada a los cristales sintetizados de anatasa.  
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Por otro lado, en el caso de las nanobarras (NB), únicamente se pudieron observar 
los planos (101) y el (011), con un espaciado interplanar de ~0.35 nm, que forma un 
ángulo entre ambas caras de 82.4º (figura 4.2.3 e,f). Todo ello, parece indicar que el 
crecimiento de las nanobarras se produce a lo largo de la dirección [001], promoviendo 
que las caras {001} sean muy poco relevantes en comparación con las otras superficies. 
En la figura 4.2.5, se puede observar la morfología estructural de los cristales NB, donde 
las caras {101} son mucho menos pronunciadas que en los nanocristales NR, NRA, 
aparentando una forma semejante a un paralelepípedo rectangular.  
Finalmente, a partir del estudio de TEM y HRTEM, se ha calculado el porcentaje de 
las caras expuestas {101} y {001} en los materiales anisótropos obtenidos (NR, NRA, NB). 
Además se han planteado dos modelos geométricos simplificados para describir las 
nanopartículas de anatasa estudiadas, que han sido representados en la figura 4.2.6. En la 
figura 4.2.6 A, se muestra el modelo empleado para las partículas NR y NRA, que está 
constituido por un octaedro bipiramidal truncado que expone ocho caras {101} y dos caras 
{001}. Por otro lado, en la figura 4.2.6 B se ha representado un paralelepípedo rectangular 
que modela las nanopartículas NB, debido a que las superficies (101) son muy poco 
prominentes en esta muestra, exponiendo 4 caras {101} y dos pequeñas caras {001}. 
 
 Figura 4.2.6  Modelo geométrico empleado para la determinación de la relación 
superficial de las caras {001} y {101}. A: Octaedro bipiramidal truncado utilizado como modelo 














En este contexto, el análisis de las micrografías TEM, ha permitido estimar la media 
correspondiente a los parámetros geométricos a, b, h y l (ver figura 4.2.6) en las 
nanopartículas sintetizadas. Para ello, se contabilizaron las dimensiones de 
aproximadamente 100 partículas para cada una de los catalizadores estudiados. Para los 
materiales NR y NRA, y de acuerdo al modelo desarrollado por Xiang et al. [106] para un 
octaedro bipiramidal truncado, se ha calculado el porcentaje de las caras expuestas {001} 
en base a la siguiente ecuación: 
(4.2.1) 
             
donde 68.3º es el ángulo entre los planos {001} y {101}, y a y b corresponden al 
mínimo y máximo del lado del cuadrado hipotético del plano (001), como se ha visto en la 
figura 4.2.5 A.  
En el caso de los cristales NB, el porcentaje de las caras expuestas {001} ha sido 
estimado en base a la siguiente ecuación: 
(4.2.2) 
 donde l y h corresponden a los lados de las caras {001} y {101} (muy poco 
pronunciadas) respectivamente (figura 4.2.5 B). 
 Aplicando las ecuaciones 4.2.1, y 4.2.2, y a partir de las medidas realizadas, se 
obtuvieron los resultados que aparecen resumidos en la tabla 4.2.2, donde se muestran los 
que los porcentajes de la superficie {001} expuesta para los nanocristales NR, NRA y NB, 
que fueron estimadas en un 10.6, 9.2 y un 5.8 % respectivamente. Es preciso señalar, que 
en el caso de las muestras NR y NB, el total de la superficie expuesta podría ser asignada 
exclusivamente a las caras {101} y {001}, mientras que en el caso de la muestras NRA el 
porcentaje de las caras {101} incluyen las caras minoritarias {010} y {100}. Asimismo los 
cristales NB presentaron una mayor superficie de caras {101} en relación a las detectadas 
en las R y RA. Por último, se debe destacar, que la síntesis de nanopartículas rómbicas 
truncadas dio lugar al mayor porcentaje de las caras {001} expuestas.   
 Análisis de las propiedades texturales 
Con el fin de determinar las propiedades texturales de los materiales preparados se 
llevaron a cabo las isotermas de adsorción–desorción de N2 de los catalizadores 
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estudiados. En todos los muestras sólidas, la adsorción-desorción de N2 dio lugar a la 
formación de isotermas Tipo IV según la clasificación de la IUPAC, características de 
sólidos mesoporosos cristalinos (2-50 nm) [35].  
 
 
Figura 4.2.7 Isoterma de adsorción/desorción de N2 de las muestra NR. (Figura en el interior: 
distribución del tamaño de meso poro)  
A modo de ejemplo, en la figura 4.2.7 se representa la isoterma de la muestra NR, 
donde se puede observar un bucle de histéresis tipo H3. Asimismo, se puede observar una 
distribución homogénea y monomodal de su mesoporosidad con un tamaño medio de 
mesoporo (centrada en diámetros de 3.5 nm).  



























NR 0.35 199.0 177.9 21.2 
NRA 0.21 170.5 154.8 15.7 
NE 0.47 178.8 n.d. n.d. 
NB 0.47 227.0 213.8 13.1 
a Área específica, estimada a partir de la ec. de Brunauer, Emmet y Teller [40] 
n.d.
 No determinado 
b
 Incluye las caras minoritarias {010} y {100} 
 

































































Por otro lado, se estimó el área específica superficial mediante el método BET 
(SBET), así como el volumen de mesoporo, mostrados en la tabla 4.2.3. En este sentido, 
todos los catalizadores preparados dieron lugar a áreas superficiales muy elevadas con un 
importante volumen de mesoporo.  
Asimismo, se ha calculado a partir del porcentaje de las caras {101} y {001} 
expuestas (ver tabla 4.2.2), el área superficial correspondiente a cada de las dos 
superficies principales (101) y (001). En este sentido, los cristales NB presentaron la mayor 
área superficial asociada a las caras {101}, mientras que las nanopartículas rómbicas 
truncadas (NR) dieron lugar al mayor área superficial de las caras {001} (21 m
2∙g-1).   
4.2.2 Actividad fotocatalítica y estudio mediante 
Espectroscopia de Resonancia de Spin Electrónico (ESR) 
En este apartado se expondrá la actividad fotocatalítica obtenida con todos los 
catalizadores sintetizados, medida a partir de la evolución del Carbono Orgánico Total 
(TOC) durante el proceso de foto-oxidación de fenol empleando O2 como oxidante. Por 
otro lado, y con el fin de relacionar la actividad fotocatalítica con las superficies expuestas 
en los distintos cristales, se ha analizado mediante espectroscopía de Resonancia de Spin 
Electrónico (ESR) la formación de los distintos defectos foto-generados en el proceso 






), y se ha relacionado la abundancia de éstos 
con las caras expuestas en los nanocristales y con su actividad fotocatalítica. 
 Actividad fotocatalítica 
En el estudio de actividad fotocatalítica con irradiación UV y O2, se empleó una 
concentración inicial de contaminante de 121 mg∙L-1 de fenol, una concentración de 
catalizador de 160 mg L
-1
 de TiO2, y un caudal de O2 de 100 mL∙min
-1
. En todos los 
experimentos llevados a cabo se mantuvo un periodo de oscuridad inicial de 30 minutos, 
en el que la adsorción detectada durante esta fase fue menor del 5 % del TOC. La 
evolución de la concentración del TOC a lo largo del tiempo de irradiación para los 
nanocristales NR, NRA, NE y NB se ha representado en la figura 4.2.8, además se han 
graficado los ajustes de la evolución del TOC de acuerdo a la siguiente función propuesta 
por Scotti et al. [76]: 
 (4.2.3) 
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donde C0 es la concentración de carbono orgánico total en disolución antes del 
comienzo de la degradación del fenol, y t0 el tiempo en el que se produce al inicio de la 
irradiación). 
Como se puede observar en la figura 4.2.8, el blanco (experimento en ausencia de 
catalizador) no da lugar a una desaparición significativa de la concentración de TOC. 
Finalmente, se ha escogido el tiempo medio de desaparición para el TOC t1/2, (tiempo en el 
que la concentración de TOC inicial se reduce a la mitad, estimando a partir de la función 
4.2.3) como parámetro comparativo de la actividad fotocatalítica para todos los 
catalizadores preparados en este capítulo. 
 
Figura 4.2.8 Evolución del TOC (% TOC mineralizado) en los ensayos de degradación de fenol 
en presencia de O2 para los catalizadores NR, NRA, NE y NB (Blanco: Experimento con 
irradiación UV-A en ausencia de catalizador) 
Como se puede observar, los resultados de fotodegradación de TOC son 
significativamente distintos según los distintos tipos morfologías de cristal (t1/2: NB = 183.7 
min., NE = 130.0 min., NRA=124.1 min. y NR=89.3 min.). Particularmente, la mayor 
velocidad de desaparición de TOC fue obtenida con el TiO2 NR, que presentó un menor 
tiempo medio de desaparición de TOC. Por otro lado, y a pesar de poseer el menor área 
superficial y el menor volumen de mesoporo, el NRA presentó una actividad relativamente 
alta, mayor que la de las NE, y mucho más elevada que la de las NB. Estas últimas (NB), a 
pesar de poseer el mayor área superficial, dieron lugar a la peor eficiencia fotocatalítica en 
la mineralización del TOC. De todo ello, y como conclusión preliminar, parece evidente que 
































la actividad fotocatalítica no puede ser explicada a partir de las propiedades texturales de 
los catalizadores. Además, es constatable que en todas las muestras se obtuvo un área 
superficial muy elevada, y un elevado volumen de mesoporo, sin que puedan establecerse 
diferencias tan significativas en las propiedades texturales como para que justificar los 
resultados de la actividad fotocatalítica en la fotodegradación de fenol. 
Por tanto, los resultados de activididad parecen estar más relacionados con las 
propiedades estructurales y morfológicas, entre las que destaca que la exposición de 
determinadas superficies en los nanocristales, que podrían jugar un papel muy relevante 
en su fotoeficiencia final. Más concretamente, la elevada actividad de las muestras NR y 
NRA podría estar relacionada con la exposición de las caras {101} y una relativa elevada 
área superficial de las caras cristalinas {001}, que podrían jugar un papel importante en el 
comportamiento fotocatalítico. Este comportamiento podría corroborar los resultados 
bibliográficos que apuntan a que las caras {001} en la anatasa actúan como potenciales 
sitios de oxidación, favoreciendo el proceso de foto-oxidación de los contaminantes 
cuando hay una relativa abundancia de este tipo de superficies [98,107]. 
Por el contrario, en el caso de los cristales NB, la pequeña superficie expuesta de 
las caras {001} y la elevada SBET correspondiente a las superficies (101), podrían proveer 




 durante el 
proceso oxidativo. Por otro lado, las partículas NE, no poseen una morfología homogénea 
(cristales de morfología irregular semejante a esferas), presentaron una actividad 
fotocatalítica intermedia mucho mayor que las NB, pero menor que la de los cristales NR y 
NRA. El hecho de que las NE no puedan ser descritos con una forma geométrica, y que no 
presenten una morfología homogénea, hace imposible el estudio mediante TEM o HRTEM 
de las caras expuestas en los cristales de esta muestra, por lo que la actividad 
fotocatalítica no puede relacionarse con unos determinados planos superficiales 
específicos ni, como se ha visto anteriormente, con sus propiedades texturales. 
 Espectroscopía de Resonancia Paramagnética de Spin Electrónico (ESR) 
Las muestras fueron analizadas mediante espectroscopía de Resonancia 
Paramagnética de Spin Electrónico (ESR). Los experimentos de espectroscopía ESR 






) generados tras la irradiación 
UV del TiO2. Este estudio permitirá relacionar la exposición específica de las superficies 




, para ello se analizará la formación de las trampas foto-
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generadas en las distintas morfologías de cristales sintetizados (NE, NR, NRA, NB). Los 
espectros ESR fueron adquiridos tras la exposición UV de las muestras a 130 K en vacío 
(P ‹ 10-5 mbar), o en presencia de O2 (p (O2) = 10 mbar) para evaluar el las estabilización 
de las cargas generadas en presencia del oxidante. 
 
Figura 4.2.9 A) Espectros de ESR en forma de primera derivada de los nanocristales con 
distintas morfologías (a: NR; b: NRA; c: NE; d: NB) B) Aumento de la región espectral 
correspondiente a las señales O
-
 (a-d: Adquisición experimental; a’-d’: Simulación) C) 





 en las nanopartículas NR 
En la figura 4.2.9 se han representado los espectros adquiridos tras la irradiación UV 
de las muestras en vacío, como se puede observar. Se observan dos grupos de líneas de 
resonancia. En este sentido, la zona que corresponde a la señal más estrecha, a un mayor 
valor del campo magnético (NR: g = 1.9866, g || = 1.9575),  y que posee simetría axial, es 
característica de los centros d
1
 y puede ser atribuida a los cationes Ti
3+
 foto-inducidos a 
partir del atrapamiento de los electrones foto-generados [76,77,108,109].  
Por otro lado, en la figura ampliada 4.2.9 B, las señales solapadas a menores 





[110,111], cuyos valores del tensor g calculados a partir de la simulación en el caso de la 
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[II]), que corresponden a los valores del tensor g para las partículas NR g = 2.0090, 
g || = 2.0001 y g = 2.0050, g || = 1.9975, respectivamente. Asimismo, la última componente 
es atribuible a la formación de radicales superóxido (O2
- 
) (gzz = 2.0258, gyy = 2.0072, gxx= 
1.9965). 
Por tanto, y en base a los resultados, se han podido observar el siguiente 
mecanismo durante la generación de las cargas, y el atrapamiento de las mismas tras la 
irradiación UV en vacío a 130 K [110]:  













2- → -O- (trampa de huecos)                               (4.2.5) 
Asimismo, la presencia de O2
-
 tras la irradiación UV en vacío, principalmente 
detectadas en los catalizadores NE y NB, podría estar relacionada con cierto grado de 
hidroxilación en su superficie que pudiera llegar a generar radicales hidroxilo, 






 → OH                                                (4.2.6) 





 + 2 H
+
                                           (4.2.8) 
La abundancia y la estabilidad de las cargas foto-generadas detectados mediante 
ESR tras la irradiación de las muestras puede ser relacionada con la inhibición de la 
recombinación del par e-/h+ [76,77,108,109,112], y como señalan Scotti et al. [76,77], 
aunque el análisis mediante ESR se realiza con la muestra en polvo, la abundancia de los 
defectos paramagnéticos permite estimar la separación de las cargas foto-generadas y por 
tanto relacionarla con la actividad fotocatalítica en fase acuosa. 








) y el 
tiempo medio de desaparición del TOC  (t1/2) para todos los catalizadores estudiados (NR, 
NRA, NE y NB) 
En este estudio, el área de las señales en los espectros ESR se ha integrado con el 







éstas, se han relacionado con las caras expuestas de los nanocristales y la actividad 





) en función del t1/2 (tiempo de irradiación en el que se 
alcanza el 50 % de la conversión del TOC), como se puede observar, la cantidad de los 
centros O
-
 disminuye claramente al aumentar el t1/2, es decir, a medida que lo hace la 
eficiencia fotocatalítica. Por el contrario, la cantidad de electrones atrapados en centros 
Ti
3+
 se incrementa a medida que lo hace el t1/2. Las tendencias observadas parecen 
evidenciar cierta relación entre la actividad de los nanocristales con distintas caras 
expuestas (NR, NRA y NB), y la abundancia de los huecos atrapados en centros O
-
, 
mientras que en relación a los centros Ti
3+
, la tendencia que pudiera llegar a establecerse 
con la actividad fotocatalítica no resulta tan evidente.  





en función de la superficie expuesta de las caras {001} y {101} en los TiO2 preparados. 
En lo que se refiere a las caras {001} (figura 4.2.11 A) es muy significativo el 
incremento en la abundancia de los huecos atrapados en los centros O
-
 que se produce al 
aumentar la superficie expuesta de las caras {001} dando lugar, a su vez, a un importante 
































































aumento de la actividad fotocatallítica que alcanza su máximo en la muestra NR (figura 
4.2.10), mientras que la cantidad de los centros Ti
3+
 sigue un tendencia opuesta. Todo ello 
podría sugerir que las caras {001} pueden estar actuando preferentemente como sitios de 
oxidación en los nanocristales de anatasa con una morofología uniformemente definida, 
jugando un papel fundamental en el proceso fotocatalítico y, como señalan algunos 
autores [101,102,103,107], favoreciendo el proceso foto-oxidativo. 
 




) y el 
área superficial específica (SBET) correspondiente a las caras {001} (figura 4.2.11 A) y {101} 
(figura 4.2.11 B) para los catalizadores estudiados (NR, NRA y NB) 
Por el contrario, en relación a las caras {101} (figura 4.2.11 B), la cantidad de los 
centros Ti
3+
 aumenta a medida que lo hace el área superficial expuesta que corresponde a 
las caras {101}. En este sentido, la muestra NB, que posee el área superficial más elevada 
asociada a las caras {101}, presentó la menor actividad fotocatalítica. En el caso de los 
centros O
-
, la tendencia es distinta, y da lugar a un máximo para los nanocristales NR con 
una superficie intermedia asignable a las caras {101}. Estos resultados podrían indicar 
también, que las caras {101} pudieran actuar como sitios de reducción [102,103].  
























































































Figura 4.2.12 A) Espectros de ESR en forma de primera derivada adquiridos a 130 K en vacío 
tras la irradiación UV en presencia de 10 mbar de O2. A) interior: Correlación entre la 
superficie {101} expuesta y la abundancia de las especies O2
-
 para los nanocristales NRA, NR y 




 tras irradiación UV en vacío (p ‹ 10
-5
 mbar) o en 
presencia de O2 (p(O2) = 10 mbar) para los nanocristales NRA, NR, NE y NB 
Finalmente, con el fin de conocer en mejor medida la dinámica de las cargas foto-
generadas y el comportamiento fotocatalítico en las condiciones de reacción, se ha llevado 
a cabo un estudio de las muestras preparadas mediante espectroscopía ESR tras la 
irradiación UV a 130 K en presencia de O2 (p(O2) = 10 mbar) y la evacuación posterior del 
O2 remanente (P ‹ 10
-5
 mbar). En la figura 4.2.12 A, se pueden observar las señales 




, generados tras el contacto con el O2. En la figura 4.2.12 
A se puede apreciar como la intensidad de los centros Ti
3+
 en el caso de los nanocristales 
NE, NR y NRA, disminuyó notablemente tras el contacto con O2 respecto a la que era 
asignable en el experimento en condiciones de vacío (ver figura 4.2.12 B), no obstante, en 
el caso del TiO2 NB, la señal identificada como la abundancia de los centros Ti
3+
, siguió 
siendo muy intensa. Esto explicaría también, en parte, la mayor actividad de las muestras 
NR, NRA y NE, en las que las trampas de electrones (centros Ti
3+
), probablemente 
superficiales, puedieran dar lugar a la generación de especies O2
-
 (reactivas en el proceso 










                                             (4.2.9) 
Aunque no han podido ser determinadas las caras superficiales expuestas en el 
caso de las nanopartículas NE, como se puede observar en la figura 4.2.12 B, la cantidad 
relativa de radicales superóxido (O2
-
) es muy elevada para el caso de esta muestra y, en 
general, mayor que la de las partículas con superficies bien definidas. Asimismo, en la 
figura 4.2.12 A interior, se puede observar que la concentración los O2
-
 disminuye a 
medida que se incrementa la exposición de la cara {101} en las nanopartículas NR, NRA y 
NB. 
Por tanto, el estudio mediante ESR en presencia de O2 podría explicar, por un lado, 
la actividad relativamente elevada de la muestra NE, e indicar por otro, que las especies 
O2
-
, localizadas principalmente en la caras {101}, podrían jugar un papel relevante 
actuando indirectamente en el proceso foto-oxidativo. 
4.2.3 El papel de las caras cristalinas {001} y {101} de la 
anatasa en el proceso fotocatalítico 
Los trabajos de Ohno et al. [102,103] indican que en el caso de la anatasa, las caras 
{101} actúan como sitios de reducción, mientras que las caras {001} lo hacen como sitios 
de oxidación. Estos autores señalan que, debido a las características atómicas en la 
superficie, las energías de la banda de valencia y de conducción son distintas en las 
diferentes caras cristalinaslo que podría conducir los e
-
 y los h
+
 a las diferentes superficies 
expuestas [102,103,113]. Asimismo, recientemente, algunos estudios teóricos [97] y 
experimentales [98,99,106] sugieren que la elevada reactividad de las superficies {001} en 
la anatasa podría estar relacionada con una elevada densidad de átomos de titanio con un 
menor número de coordinación, y con una superficie menos compacta con mayores 
ángulos de enlaces Ti-O-Ti , haciendo más reactivos a los átomos de oxígeno [97]. En este 
mismo sentido, Zhu et al. [114] obtuvieron la mayor actividad fotocatalítica en la oxidación 
de tolueno con el TiO2 anatasa que poseía una elevada exposición de las caras {001}. No 
obstante, algunos autores señalan también que las superficies {101} juegan un papel 
relevante en el proceso foto-oxidativo, por ejemplo, el trabajo de Wu et al. [94] muestra una 





 en partículas de anatasa con un elevado porcentaje de la cara {101} 
en comparación con partículas esféricas de área similar. 
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En este capítulo se ha evaluado la influencia que tiene la exposición de las distintas 
caras superficiales de los nanocristales de anatasa en la estabilización de las cargas foto-
generadas, y en la degradación del fenol como contaminante modelo. Aunque no se puede 
desestimar la influencia de otras propiedades físico-químicas, en este estudio, se han 
comparado muestras de TiO2 constituidas únicamente por la fase cristalina anatasa, que 
presentaron unas propiedades texturales semejantes (área superficial y porosidad 
similares). 
Los resultados descritos en el presente capítulo, apuntan a que la estabilización de 
las cargas foto-generadas podría estar ligada a la exposición de distintas superficies en los 
cristales de anatasa. De los resultados obtenidos en los experimentos de ESR, adquiridos 
en vacío, se puede resaltar que la concentración de centros O
-
, (trampas de huecos) 
aumenta a medida que lo hace la superficie expuesta de las caras {001}, asimismo la 
concentración de estos centros O
-
 alcanza su máximo en los nanocristales de anatasa NR, 
que presentaron la mayor velocidad de desaparición de TOC. Por el contario, la mayor 
concentración de centros Ti
3+
 (trampas de e
-
) para estar ligada con una mayor exposición 
de las caras {101}, que alcanza el máximo en los cristales de anatasa NB, que dan lugar a 
los peores resultados de foto-oxidación. Por tanto, los resultados podrían sugerir que las 
caras {001} proveen sitios de oxidación y juegan un papel fundamental en el proceso de 
oxidación, mientras que las caras {101} aportan sitios de reducción. 
 
Figura 4.2.13 Estructura morfológica para las nanopartículas rómbicas truncadas (NR) y 
dinámica propuesta para las cargas foto-generadas bajo irradiación UV  
Por otro lado, del estudio de ESR tras la excitación UV en presencia de O2 con los 
nanocristales estudiados, cabe destacar  que en el caso de las muestras NE, NR y NRA, 
los centros Ti
3+
 formados por el atrapamiento de e
-
 dan lugar, en presencia de O2, a la 
formación de radicales superóxido (O2
-
). Estos radicales O2
-





e- + -Ti4+ → -Ti3+
-Ti3+ + -O2 → -Ti
4+-O2
-




principalmente a las caras {101}, y otorgan a esta superficie un papel indirecto en el 
proceso foto-oxidativo. 
Finalmente, la mayor eficiencia de los nanocristales NR, se podría relacionar con 
una exposición relativamente elevada de las caras {001}, que proveen sitios de oxidación 
dando lugar a mayor abundancia de los centros O
-
 foto-generados entre las muestras 
analizadas, y con la contribución adicional de la superficie {101} que podría localizar 




), capaces de generar radicales superóxido (O2
-
) en 
presencia de O2 favoreciendo el proceso de foto-oxidación del fenol. Por tanto, la 
morfología identificada en los nanocristales NR, podría conducir las cargas foto-generadas 
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Capítulo 5.  





 Una vez estudiada la influencia que tienen las 
propiedades físico-químicas del TiO2 en el proceso, en 
este capítulo se tratará el comportamiento fotocatalítico 
a escala planta piloto de algunos de los TiO2 
estudiados. Con este objetivo se emplearán dos plantas 
de Captadores Parabólicos Compuestos (CPC) con 
aprovechamiento directo de la radiación solar. Por un 
lado, se abordará la eficiencia de los catalizadores con 
contaminantes de distinta naturaleza química, y se 
comprobará el efecto que tienen los iones inorgánicos 
de las aguas naturales en la degradación de los 
contaminantes orgánicos. Asimismo, se propondrá el 
tratamiento de una mezcla de pesticidas y de una 
mezcla de contaminantes emergentes. Por último, se ha 
llevado a cabo el análisis de los aspectos operacionales 
relacionados con la separación del fotocatalizador del 
efluente tratado (separación sólido-líquido) a través del 
estudio del proceso de sedimentación en las 
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Los reactores de configuración tubular combinados con Captadores Parabólicos 
Compuestos (CPC) se han posicionado como los sistemas solares más eficientes para el 
tratamiento de contaminantes en fase acuosa [1]. Entre las ventajas de los sistemas CPC, 
cabe destacar que son capaces de aprovechar la componente directa y difusa de la 
radiación solar, los costes de inversión son relativamente bajos, no producen 
calentamiento del efluente, y permiten operar en condiciones de flujo turbulento dentro del 
reactor tubular.  
En este capítulo se analizará la fotocatálasis solar heterogénea en fase acuosa 
aplicada a la eliminación de compuestos orgánicos en reactores CPC. Los estudios de 
actividad fotocatalítica con aprovechamiento directo de la radiación se han llevado a cabo 
empleando dos fotocatalizadores estudiados en los capítulos 3 y 4 de esta memoria. El 
TiO2 comercial P25 de la compañía Evonik-Degussa ha sido seleccionado como 
catalizador de referencia. Por otro lado, el TiO2 TiEt-450, sintetizado en laboratorio, ha sido 
escogido debido a que el método de síntesis (ver apartado 2.1.3) es sencillo y rápido, y no 
requiere el uso de “templates” o surfactantes durante su preparación lo que permite su 
escalado con un coste razonable, por otro lado, el TiO2 TiEt-450 dio lugar a los mejores 
resultados de fotodegradación en el estudio comparativo de catalizadores de TiO2 
preparados mediante metodologías sol-gel (ver capítulo 4.1). Las principales 
características físico-químicas de ambos catalizadores se recogen en la tabla 5.1. 































P25 3.2 20.4/29.4 85/15 54 0.23 ~ 0.9 
TiEt 3.2 15.1/ -  100/0 43 0.21 ~ 3.0 
a 
Diámetro medio de cristal para la fase anatasa (A) y rutilo (R) determiando a partir de la ec. Scherrer  
b 
Determinada a partir de adsorción de NH3 
c 
Tamaño medio de partícula en suspensión determinado a partir de difracción láser 
Con el fin de optimizar la concentración de TiO2 utilizada en los reactores CPC, en el 
primer apartado de este capítulo, se analizará la cinética de degradación del fenol en 
función de la concentración de catalizador con el TiO2 P25 y TiEt-450. Para ello se 
empleará la planta piloto de 4.5 L de capacidad constituida por un módulo CPC de 0.25 m
2
 
de área irradiada. La concentración de catalizador seleccionada en este apartado será la 





Por otro lado, el empleo masivo de plaguicidas representa una amenaza para la 
salud humana y el medioambiente, además, en la mayoría de los casos no es posible su 
eliminación mediante métodos bilógicos convencionales y presentan una elevada 
bioacumulación [2]. Por ello, en segundo lugar, se evaluará la eficiencia de la fotocatálisis 
solar con los catalizadores P25 y TiEt-450 en la degradación de una mezcla compleja de 
cuatro pesticidas solubles en agua: alacloro, diuron, atrazina e isoproturon. Los cuatro 
herbicidas analizados se encuentran incluidos en la lista de sustancias prioritarias en el 
ámbito de la política de aguas de la UE [3]. 
La actividad de un foto-catalizador es específica, y depende de la naturaleza química 
de cada sustrato-contaminante [4]. Por este motivo, en el apartado 5.2 se abordará el 
estudio sistemático de la actividad fotocatalítica con los catalizadores TiEt-450 y P25, 
empleando 3 compuestos orgánicos de naturaleza química distinta: fenol, ácido 
dicloroacético (DCA) y pirimetanil. Para ello se empleará el reactor CPC de 32 L de 
capacidad, ubicado en la Plataforma Solar de Almería (PSA), constituido por dos módulos 
colectores CPC de 3.2 m
2
 de área irradiada. 
Por otro lado, es esperable la presencia de distintos iones inorgánicos en el 
tratamiento de los efluentes reales, por tanto, es preciso comprender el papel que juegan 
éstos durante la reacción, así como el efecto inhibitorio que pudieran provocar durante la 
degradación fotocatalítica de los contaminantes en las aguas naturales [5]. En este 
sentido, se analizará la viabilidad de la aplicación del proceso fotocatalítico en efluentes 
reales, comparando la degradación de distintos contaminantes (fenol, ácido dicloroacético 
y pirimetanil) en agua destilada y en una matriz de un agua natural caracterizada por una 



















La presencia productos farmacéuticos (antibióticos, antinflamatorios,…) en las aguas 
residuales conlleva riesgos para la salud y el medioambiente, pudiendo generar resistencia 
microbiológica, daños al sistema endocrino y otros tipos de alteraciones en los organismos 
biológicos y acuáticos [6,7,8]. El hecho de que no sea posible su eliminación mediante 
tratamientos biológicos convencionales [9], pone de relieve la importancia que tiene el 
desarrollo de tecnologías avanzadas para la eliminación de este tipo de contaminantes 
emergentes. En este contexto, en el apartado 5.2, se estudiará la viabilidad de la 
tecnología fotocatalítica para la degradación de fármacos en efluentes acuosos, en agua 
destilada y natural. Para ello se ha escogido una mezcla de cinco micro-contaminantes 
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emergentes (carbamazepina, ibuprofeno, sulfametoxazol, ofloxacina y flumequina), que 
corresponden a distintos fármacos comúnmente presentes en los efluentes de salida de 
las plantas de tratamiento de aguas residuales urbanas [10]. En este sentido, la 
fotocatálisis heterogénea podría resultar una excelente alternativa tecnológica para la 
eliminación de este tipo de sustancias debido a que, por un lado, la concentración de estos 
contaminantes emergentes se encuentra en el rango de los μg∙L-1 (microcontaminantes), 
rango en el que la fotocatálisis heterogénea puede ser extraordinariamente competitiva. 
Finalmente, una de las mayores complicaciones a la hora de aplicar la tecnología 
fotocatalítica reside en la dificultad que supone la separación y reutilización del catalizador. 
En el apartado 5.3 de este capítulo, se analizará la sedimentación a escala de laboratorio 
de las partículas de los TiO2 como método de separación del sólido catalítico del efluente 
tratado. Para ello, se llevará a cabo el seguimiento del proceso de sedimentación, y se 
analizará la influencia del pH durante el proceso de acuerdo al método propuesto por 
Fernández-Ibáñez et al. [11]. Asimismo, se analizará específicamente la influencia que 
tienen las propiedades físico-químicas (PZC, tamaño de partícula hidrodinámico, 
morfología…) de los TiO2 estudiados en el proceso de sedimentación.  
Es conveniente señalar aquí que, con el fin de obtener un análisis más objetivo, en 
este capítulo se han calculado las constantes aparentes de velocidad para cada uno de los 
contaminantes estudiados. En este sentido, se ha comprobado que la velocidad de 
desaparición del contaminante puede ser descrita satisfactoriamente mediante un modelo 
cinético potencial de primer orden respecto a la concentración de contaminante, según la 
siguiente ecuación de velocidad (Ec. 5.1): 
(5.1) 
donde (–rC) corresponde a la velocidad de degradación del contaminante, C es la 
concentración de contaminante y k es la constante aparente de velocidad, que fue 
determinada a partir de la regresión lineal mediante ajustes por mínimos cuadrados de la 
ecuación integrada de velocidad. 
Asimismo, con el fin de obtener un parámetro comparativo de la mineralización del 
TOC en los distintos ensayos de actividad, los datos experimentales de TOC fueron 
ajustados a una cinética de orden cero para conversiones de TOC bajas, situación en la 
que se alcanzaba la velocidad máxima de desaparición de TOC, resultando 







donde (-rTOC,0) corresponde a la velocidad inicial de desaparición de TOC, y kTOC es 
la constante cinética aparente de orden cero, obtenida a partir de la regresión lineal 
mediante ajustes por mínimos cuadrados de los datos experimentales.  
5.1 Fotocatálisis Solar: Captadores Parabólicos Compuestos 
(CPC) (VT = 4.5 L)  
En este apartado se discutirán los resultados de degradación fotocatalítica obtenidos 
en un reactor solar de 4.5 L de capacidad constituido por un módulo colector CPC (descrito 
en el apartado 2.3.3.1).  
En primer lugar se analizará la concentración óptima de catalizador con el TiO2 P25 
y TiEt-450, y en segundo lugar, se evaluará la aplicación del proceso a la fotodegradación 
de cuatro pesticidas solubles en agua: alacloro, diuron, atrazina e isoproturon. 
5.1.1 Optimización de la concentración de catalizador en los colectores 
CPC 
Para obtener la máxima eficiencia en el proceso fotocatalítico, se sebe estimar el 
valor óptimo de la concentración de catalizador [12]. En este sentido, una concentración 
muy elevada de sólido catalítico provocará que la radiación penetre sólo hasta una 
determinada distancia (paso óptico) disminuyendo la eficiencia fotónica del proceso, 
mientras que concentraciones por debajo del óptimo darán lugar a un aprovechamiento 
ineficiente de la radiación debido a que parte de los fotones de la radiación incidente 
traspasarán el espesor del reactor sin ser absorbidos. La optimización de la concentración 
de TiO2 debe ser estimada experimentalmente, y depende de la geometría del reactor. 
Teniendo en cuenta que los tubos de los dos colectores CPC utilizados en este trabajo 
poseen el mismo diámetro externo (0.032 m) y espesor de pared (0.0014 m), la 
concentración óptima será idéntica en ambos sistemas. 
Por otra parte, en el estudio de la influencia del estado de agregación del catalizador 
en la actividad fotocatalítica, llevado a cabo en el apartado 3.2 de esta memoria, se pudo 
concluir que la concentración óptima de TiO2 es más elevada para los catalizadores que 
poseen un tamaño de partícula hidrodinámico mayor. Si se tiene en cuenta que el tamaño 
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de partícula en suspensión del TiO2 P25 y TiEt-450 es ~1 y ~3 μm, respectivamente, es 
esperable que concentración óptima de catalizador para el TiEt-450 sea mayor que para el 
P25. 
Para la optimización de la concentración de catalizador en los colectores CPC, se ha 
llevado a cabo un estudio de degradación de fenol con dos concentraciones distintas de 
TiO2 (200 y 500 mg L
-1
). Asimismo, para comprobar la relación existente entre el tamaño 
de partícula hidrodinámico y la concentración de catalizador, se han añadido los resultados 
de actividad fotocatalítica con el TiO2 P25/20, que posee un tamaño de partícula 
hidrodinámico considerablemente mayor, centrado en ~12 μm. La distribución del tamaño 
de partícula hidrodinámico de los tres catalizadores estudiados se muestra en la figura 5.1.  
 
Figura 5.1 Distribución del tamaño de partícula hidrodinámico de los TiO2 P25, P25/20 y  
TiEt-450 
 
En la figura 5.2 se ha representado, para los catalizadores TiEt-450, P25 y P25/20, 
la evolución de la concentración de fenol y de TOC en función del tiempo normalizado de 
irradiación (t30W) para dos concentraciones de TiO2 (200 y 500 mg L
-1
). Las 
concentraciones iniciales de fenol fueron 20 mg L
-1 
para el catalizador TiEt-450 y 50 mg L
-1 





































































Figura 5.2 Evolución de la concentración de fenol y TOC durante la degradación de fenol 
con los catalizadores P25 y P25/20 y TiEt-450. Condiciones de operación: [Fenol]0=50 ó 20 
mg∙L
-1
, [TiO2]=500 o 200 mg∙L
-1
, pH0=6 
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Como se puede apreciar en la figura 5.2, el comportamiento de la actividad 
fotocatalítica al aumentar la carga de TiO2 de 200 a 500 mg L
-1
 es claramente distinto en 
los tres catalizadores estudiados. 
Para analizar este efecto con más detalle, se ha representado en la figura 5.3 la 
relación entre las constantes cinéticas de degradación para el fenol y el TOC en los 
experimentos con 200 mg L
-1
 y 500 mg L
-1
, k200/k500. Dicha relación se ha calculado para 
los catalizadores P25, P25/20 y TiEt-450. Como se puede observar, en el caso del TiO2 
P25 la relación k200/k500 es próxima a uno, indicando que, a diferencia de los catalizadores 
TiEt-450 y P25/20, al aumentar la carga de catalizador de 200 mg L
-1
 a 500 mg L
-1
 el 
aumento de la velocidad de degradación del fenol es muy poco significativo.  
 
Figura 5.3 Relación entre las constantes cinéticas de degradación de fenol y TOC en los 
experimentos con 200 mg L
-1
 y 500 mg L
-1
 (k200/k500) para los catalizadores P25, P25/20 y   
TiEt-450 en función del tamaño de partícula hidrodinámico 
Por otro lado, en la figura 5.3 se puede observar la relación que existe entre el 
tamaño de partícula hidrodinámico de los catalizadores y las constantes cinéticas para 200 
mg L
-1
 y 500 mg L
-1
 de catalizador. En este sentido, se puede apreciar que a medida que 
aumenta el tamaño de partícula hidrodinámico de los catalizadores la relación k200/k500 
disminuye claramente, corroborando lo resultados obtenidos en el apartado 3.2 de esta 
memoria. 
Por consiguiente, de los resultados obtenidos en este apartado, se puede concluir: 




























1) La concentración óptima depende del tamaño en suspensión de las partículas de 
TiO2 de modo que al aumentar la concentración de TiO2 de 200 a 500 mg L
-1
, sólo se 
produce un aumento significativo de la actividad fotocatalítica en los catalizadores de 
mayor tamaño de partícula hidrodinámica (TiEt-450 y P25/20). 
2) De acuerdo a los resultados obtenidos, para los sucesivos ensayos de actividad 
en reactores solares CPC se ha escogido una concentración de catalizador de 200 mg.L
-1
 
para el TiO2 P25, mientras que una carga mayor, 500 mg.L
-1
, se ha seleccionado para el 
TiO2 TiEt-450. 
5.1.2 Degradación fotocatalítica de una mezcla de pesticidas 
Generalmente, la contaminación derivada del uso de plaguicidas solubles en aguas, 
se caracteriza por ser muy dispersa y afectar a regiones alejadas del lugar de su 
aplicación. Además, la presencia de estos compuestos en las aguas superficiales o 
subterráneas, conlleva efectos adversos para la salud humana y el medio ambiente [2], y 
no es posible su degradación mediante métodos biológicos convencionales [2,13]. En este 
sentido, la fotocatálisis heterogénea puede ser una tecnología muy atractiva para la 
eliminación de pesticidas en fase acuosa.  
En este apartado, se ha estudiado la degradación de una mezcla de cuatro 
pesticidas (alacloro, atrazina, isproturon, diuron y alacloro), que están catalogados como 
sustancias prioritarias de elevado riesgo para las aguas superficiales y subterráneas [3]. 
Los pesticidas seleccionados son compuestos nitrogenados, y algunos contienen cloro en 
su estructura, por lo tanto, es previsible que durante el proceso de mineralización den lugar 







Alacloro:       C14H20ClNO2 + 20 O2  →  14 CO2 + HCl + HNO3 + 9 H2O                 (5.3) 
Atrazina:       C8H14ClN5 + 12.5 O2  →  8 CO2 + HCl + 5 HNO3 + 4 H2O                (5.4) 
 Diuron:      C9H10Cl2N2O + 13 O2  → 9 CO2 + 2 HCl + 2 HNO3 + 3 H2O                (5.5) 
Isoproturon:    C12H18N2O + 18.5 O2  →  12 CO2 + 2 HNO3 + 8 H2O                      (5.6) 
En la tabla 5.3 se muestran las condiciones de operación empleadas en los ensayos 
de actividad llevados a cabo en el reactor CPC de 4.5 L. La concentración inicial escogida 
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para cada uno de los herbicidas analizados fue: [alacloro]0= 12.5 mg∙L
-1
; [diuron]0= 7.5 
mg∙L-1, [atrazina]0= 6.5 mg∙L
-1
 y [isoproturon]0= 12.5 mg∙L
-1
. 



















P25 200 ~17 ~5.8* 4.5 1.8 38.75* 
TiEt-450 500 ~17 ~5.8* 4.5 1.8 38.75* 
* Concentración de la suma de los 4 pesticidas estudiados 
**pH natural correspondiente a la disolución de la mezcla de pesticidas estudiada 
En las figuras 5.4 y 5.5, se muestra la evolución de la concentración de los 
pesticidas y del TOC en función del tiempo de irradiación (t30w) con los catalizadores P25 y 
TiEt-450, respectivamente. Asimismo, en la tabla 5.3, se recogen las constantes aparentes 
de velocidad de degradación estimadas a partir de los datos experimentales para cada uno 
de los pesticidas y el TOC.  
Como se puede apreciar en la tabla 5.3, la velocidad de degradación de los 
pesticidas fue más alta cuando se empleó el catalizador P25. En este sentido, la 
desaparición completa de los 4 compuestos originales se alcanzó a un t30w de ~50 min en 
el caso del TiO2 P25, mientras que en el caso de TiO2 TiEt-450, el t30w necesario para 
obtener la degradación total de los pesticidas se situó entre ~50-80 min. Por otro lado, en 
relación a la velocidad de degradación de los compuestos originales, se puede observar 
que la velocidad de la desaparición del isoproturon fue mayor en comparación con el resto 
de compuestos. En el estudio de ambos catalizadores, se puede resumir la velocidad de 
fotodegradación de los pesticidas según el siguiente orden: isoproturon ›› diuron › alacloro 
≈  atrazina. 
Tabla 5.3 Determinación de las constantes aparentes de degradación de los pesticidas y del 

















Diuron 0.066 0.970 0.027 0.970 
Atrazina 0.056 0.930 0.026 0.976 
Alacloro 0.053 0.930 0.027 0.996 
Isoproturon 0.082 0.977 0.059 0.998 












Figura 5.4 Evolución de la concentración de los pesticidas y del TOC durante los experimentos 
foto-oxidación con el TiO2 P25 
 
Figura 5.5 Evolución de la concentración de los pesticidas y del TOC durante los experimentos 
de foto-oxidación con el TiO2 TiEt-450 
Del mismo modo, la velocidad de desaparición de TOC fue mayor con el catalizador 
P25, y en este sentido, para alcanzar una conversión de TOC de ~80 % fue necesario un 
t30w de ~130 y ~240 min para los catalizadores P25 y TiEt-450, respectivamente. 
En lo que concierne a la evolución del TOC, se puede observar una clara tendencia 
disminución de la velocidad de desaparición hasta alcanzar un máximo en la conversión de 
~90 % con el catalizador P25 (ver figura 5.4). A este respecto, el TOC residual presente en 
el medio, puede ser explicado por la mineralización incompleta de la atrazina y del 
isoproturon, que ha sido observada por otros autores durante la fotodegradación mediante 
fotocatálisis heterogénea de dichos pesticidas [13].   
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  Por último, de acuerdo a la estequiometria de la reacción (Ec. 5.3-5.6), el cloro y el 
nitrógeno de las moléculas orgánicas se transformará, por un lado, en iones Cl
-
, y por el 









 mediante cromatografía iónica, y la concentración de NH4
+
 
mediante un electrodo selectivo de amonio. En relación al balance de nitrógeno, el 
porcentaje de nitrógeno orgánico (correspondiente a las moléculas de pesticidas) 
mineralizado en forma de amonio y nitrato al final de la reacción, alcanzó una conversión 
del ~70 % y ~65 % con los TiO2 P25 y TiEt-450, respectivamente. En este sentido, el 
balance incompleto de nitrógeno podría ser explicado por la fracción no mineralizada del 
TOC, y permite sugerir, como se ha comentado anteriormente, la formación algunos 
intermedios nitrogenados no fotodegradables mediante fotocatálisis heterogénea.  
No obstante, en relación al balance de cloro; el porcentaje de cloro orgánico 
mineralizado fue ~90 %, por lo que se puede concluir que la decloronización es completa 
en la mezcla de pesticidas estudiada. 
5.2 Fotocatálisis Solar: Captadores Parabólicos Compuestos 
(CPC) a escala planta piloto (VT = 32 L)  
En este apartado se discutirá la degradación de distintos contaminantes en un 
reactor solar de 32 L de capacidad constituido por dos módulos de captadores CPC, 
situado en la Plataforma Solar de Almería (PSA) (descrito en el apartado 2.3.3.2). El 
objetivo en este apartado consistirá en aplicar la fotocatálisis a distintos modelos de 
contaminante en dos tipos de matriz acuosa, agua destilada (AD) y agua natural (AN). 
Asimismo, se propondrá la eliminación de una mezcla de micro-contaminantes emergentes 
mediante fotocatálisis heterogénea empleando la radiación solar, y el oxígeno atmosférico 
como única fuente oxidante. 
5.2.1 Influencia de la naturaleza química del contaminante en la actividad 
fotocatalítica 
La fotocatálisis ha sido aplicada con éxito a la eliminación de una gran variedad de 
contaminantes entre los que se incluyen herbicidas, pesticidas, fenol y sus derivados, 
hidrocarburos halogenados, alcoholes, ácidos orgánicos, óxidos de nitrógeno, colorantes o 
productos farmacológicos [14]. Además, el hecho de que los radicales hidroxilo OH, 





la materia orgánica, hace posible que la fotocatálisis heterogénea pueda ser aplicada a la 
mineralización de los intermedios generados durante la degradación del contaminante 
original. La degradación da lugar a la formación de productos inocuos como el CO2, H2O e 
iones inorgánicos como el Cl
-




 a partir de 
los compuestos que contiene nitrógeno en su estructura [15,16].  
No obstante, y a pesar de la capacidad de mineralizar casi cualquier contaminante 
orgánico, la actividad fotocatalítica es función del tipo de contaminante [4,17], por este 
motivo, un estudio completo de la eficiencia de un fotocatalizador debe incluir la actividad 
frente a sustratos o contaminantes de distinta naturaleza química [18]. Con este objetivo, 
en este apartado se ha evaluado la degradación de 3 sustratos de distinta naturaleza 
química con los TiO2 estudiados (TiEt-450 y P25): fenol, empleando en los capítulos 
previos de este trabajo como modelo de compuesto aromático; ácido dicloroacético (DCA), 
un organoclorado alifático empleado como modelo de contaminante aniónico; y una 
suspensión comercial de pirimetanil (Scala®; Pirimetanil 40% p/v), una anilino-pirimidina 
frecuentemente empleada como fungicida que ha sido escogido como un modelo de 
pesticida nitrogenado. 
En la tabla 5.4 se muestran las condiciones de operación empleadas en los ensayos 
de actividad llevados a cabo en el reactor CPC (PSA). La concentración inicial escogida 
para los contaminantes estudiados fue 20 mg∙L-1 en el caso del fenol y el pirimetanil, sin 
embargo, para el estudio con ácido dicloroacético (DCA) se escogió una concentración 
inicial 1 mM (~129 mg∙L-1) con el fin de que la concentración inicial de Carbono Orgánico 
Total (TOC) fuera del mismo orden para los tres contaminantes estudiados. 



















P25 200 ~20 Nat** 32 22 20* 
TiEt-450 500 ~20 Nat** 32 22 20* 
*Excepto: [DCA]0=129 mg∙L
-1
 **pH correspondiente a la disolución del contaminante  
Conviene señalar aquí, que se ha utilizado la concentración de TiO2 óptima para los 
dos catalizadores estudiados (P25 y TiEt-450), que fue determinada en la primera parte de 
este capítulo (ver apartado 5.1.1). En este sentido, el hecho de que la geometría del 
reactor tubular sea idéntica en los dos reactores CPC empleados en esta memoria (øint = 
29.2 mm), permite inferir que la estimación de la carga óptima de catalizador es válida para 
ambos reactores, por este motivo, se emplearon durante los ensayos de degradación 200 





 en el caso del TiO2 P25, y 500 mg L
-1
 para el catalizador TiEt-450. En todos los 
casos el volumen total de reacción fue 32 L, el volumen irradiado 22 L (Vi/VT ≈ 0.7 L) y el 
caudal de recirculación fue ~20 L∙min-1. Por último, conviene recordar que para la 
representación del tiempo experimental se ha utilizado el tiempo normalizado a 30 W∙m-2, 
t30w, que corresponde a un valor medio de un día soleado, cuyo cálculo ha sido descrito en 
el apartado 2.3.3.3. 
5.2.1.1 Degradación fotocatalítica de Fenol 
El fenol se ha seleccionado como modelo de contaminante aromático debido a que 
está presente habitualmente en aguas residuales industriales, y a que su uso es frecuente 
en la industria petroquímica, química y farmacéutica. Asimismo, el fenol es tóxico y puede 
derivar en la formación de otros compuestos sustituidos (clorados y nitrogenados) de 
mayor toxicidad [19,20], por lo que su vertido a la red de saneamiento está limitado a 2 
mg L
-1 
[21]. La oxidación total de fenol con oxígeno tiene lugar según la siguiente reacción 
(Ec. 5.7): 
C6H5OH + 7 O2 → 6 CO2 + 3 H2O                                     (5.7) 
 
En la figura 5.6 se ha representado, para los catalizadores TiEt-450 y P25, la 
evolución de la concentración de fenol y de TOC, así como la evolución del pH en función 
del tiempo normalizado de irradiación (t30W), por otro lado, en la tabla 5.5 se muestran las 
constantes aparentes de degradación para el fenol y el TOC determinadas a partir del 
ajuste de los datos experimentales.  
En primer lugar, cabe destacar que la constante aparente de velocidad de 
desaparición de fenol para el TiO2 P25 es considerablemente mayor si se compara con el 
TiO2 TiEt-450, análogamente y en relación a la evolución del TOC, se puede observar una 
mayor velocidad de desaparición de TOC para el TiO2 P25 en comparación con el TiO2 
TiEt-450. 
Por otro lado, y como cabía esperar, el tiempo requerido para la mineralización de la 
materia orgánica es considerablemente mayor que el necesario para la desaparición del 
fenol, de este modo, en el caso del TiO2 P25 se requiere un t30W ~240 minutos para 
mineralizar el 90 % del TOC, mientras que el fenol es degradado completamente alrededor 
























P25 0.0213 0.985 0.0063 0.998 
TiEt-450 0.0119 0.977 0.0031 0.984 
*  
rTOC,0 = kTOC; A partir del ajuste de los datos de [TOC]  0.4[TOC]0 
 
 
Figura 5.6 Evolución de la concentración de fenol, TOC y del pH durante la degradación de 20 
mg L
-1
 de fenol con los catalizadores P25 (Arriba) y TiEt-450 (abajo). (Las líneas corresponden 
a los ajustes de los datos experimentales) 
Como se ha visto con anterioridad, el proceso de degradación fotocatálitica del fenol 
transcurre a través de sucesivas etapas, que comienzan con el ataque de un radical 
hidroxilo al anillo aromático del fenol generando los primeros productos de la hidroxilación 
del fenol, hidroquinona y el catecol, con sus respectivas quinonas oxidadas, p-
benzoquinona y o-benzoquinona, mientras que la ruta de oxidación converge en la 
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formación de algunos ácidos carboxílicos de cadena corta como el maleico, malónico, 
acético u oxálico, que finalmente se mineralizan dando lugar a los productos finales, CO2 y 
H2O [22,23]. En este sentido, el hecho de que el pH inicial descienda ligeramente al inicio 
de la reacción, indica la aparición de los ácidos carboxílicos, por lo que el seguimiento del 
pH puede proporcionar una valiosa información sobre la evolución del proceso de 
degradación del contaminante original, así como del grado de mineralización de la materia 
orgánica. 
Finalmente, se puede concluir que el TiO2 P25 es más eficiente en la degradación de 
fenol en las condiciones estudiadas, alcanzado la eliminación completa del fenol a los 140 
minutos de irradiación, mientras que el t30w empelado por el TiEt-450 fue aproximadamente 
240 minutos. 
5.2.1.2 Degradación fotocatalítica de Ácido Dicloroacético (DCA) 
El ácido dicloroacético (DCA) es un ácido orgánico clorado, escogido como modelo 
de contaminante aniónico. Además, el DCA  tiene efectos toxicológicos y se puede generar 
durante el proceso de cloración del agua como subproducto a partir del ácido 
tricloroacético, presente en numerosos efluentes industriales [14]. En la ecuación 5.8 se 
muestra la estequiometría del proceso de degradación del DCA en presencia de O2: 
CHCl2COO
-
 + 2 O2  → 2 CO2 + H
+
 + 2 Cl
-
                                (5.8) 
En la figura 5.7 se ha representado la evolución de la concentración de DCA
 
y del 
TOC, así como la evolución del pH en función del t30W para los catalizadores TiEt-450 y 
P25. Asimismo, se muestra la evolución de la concentración de los iones Cl
-
 durante la 
degradación del DCA, donde la línea discontinua indica la concentración total de cloruros 
([Cl
-
]max) que se podría esperar en disolución de acuerdo a la estequiometría de la reacción 
(Ec. 5.8).  
Como se puede apreciar en la figura 5.7 interior, durante la degradación 
fotocatalítica, el carbono orgánico total (TOC) detectado en disolución fue prácticamente 
proporcional a la concentración de DCA (representado en unidades equivalentes de TOC). 
Por lo tanto, y dado que no se ha detectado una fracción relevante de TOC que pudiera 
corresponder con alguna otra especie orgánica distinta del compuesto original, se puede 
corroborar que la mineralización fotocatalítica del DCA no da lugar a la formación de una 







 en disolución resultó ser proporcional a la desaparición del DCA del medio, y 
alcanza el máximo teórico ([Cl
-
]max), que coincide con el t30w en el que el ácido 
dicloroacético fue completamente mineralizado. En este sentido, es destacable que el 
tiempo de irradiación necesario para mineralizar el DCA fue mucho menor que en el caso 
del fenol, estudiado en el apartado anterior, hecho que parece estar relacionado 
precisamente con el mecanismo de degradación caracterizado por la ausencia de una 
concentración relevante de intermedios orgánicos [24]. 

















P25 0.0363 0.990 0.0245 0.999 
TiEt-450 0.0237 0.972 0.0179 0.981 
 
 
Figura 5.7 Evolución de la concentración de ácido dicloroacético (ACD), TOC, y del pH durante 
la degradación de 130 mg L
-1
 de DCA con los catalizadores TiEt-450 (abajo) y P25 (arriba) (Las 
líneas corresponden a los ajustes de los datos experimentales)  
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Figura Interior: Evolución del TOC medido y el correspondiente al DCA durante la oxidación 
del DCA con el catalizador TiEt-450  
Asimismo, en la figura 5.7, se puede apreciar que el pH durante el proceso de 
oxidación se mantiene constante en valores comprendidos entre 2.3-2.7. En esta situación, 
el pH es menor que el punto isoeléctrico (pH ‹ pHPZC) de los dos TiO2 estudiados, por lo 
tanto, es esperable una mayor interacción entre la superficie del TiO2, cargada 
positivamente [15,24], y el DCA que se encuentra en forma de anión dicloroacetato 
CHCl2COO
-
 (pka=1.26 [25]). Lo anteriormente discutido explicaría por qué, a diferencia de 
otros orgánicos como el fenol donde la degradación ocurre principalmente a través del 
ataque de los OH en la superficie o en las proximidades de la misma [17], el mecanismo 
de degradación fotocatalítica del DCA se produce, mayoritariamente, por el ataque directo 
los huecos foto-generados (h
+
) [25,26,27].  
En relación al comportamiento fotocatalítico de los TiO2 estudiados, en la tabla 5.6 
aparecen reflejadas las constantes aparentes de velocidad de desaparición para el DCA 
(kDCA) y el TOC (kTOC), que resultaron ser ligeramente mayores para el TiO2 P25. No 
obstante, ambos catalizadores alcanzaron la degradación completa a tiempos de 
irradiación relativamente similares, de modo que para mineralizar completamente el DCA 
fueron necesarios ~95 min y ~115 min con los TiO2 P25 y TiEt-450, respectivamente.  
5.2.1.3 Degradación fotocatalítica de pirimetanil 
Por último, se ha seleccionado una suspensión comercial (Scala®) de pirimetanil (40 
% p/v), una anilino-pirimidina que es empleada como fungicida muy habitualmente en 
invernaderos y viñedos. Aunque su uso está autorizado, algunos estudios han relevado 
efectos toxicológicos en estudios con animales y ratones [28], y se encuentra catalogado 
como contaminante orgánico persistente en la UE, no es bio-degradable, y es tóxico para 
los organismos acuáticos [29]. En la ecuación 5.9 muestra la estequiometría de foto-
oxidación del pirimetanil en presencia de O2: 
C12H13N3 + 19 O2 → 3 HNO3 + 12 CO2 + 5 H2O                            (5.9) 
 Se debe especificar aquí, que en este caso se escogió una suspensión concentrada 
(400 g L
-1
) de una fórmula comercial del pirimetanil (Scala®), en la que el 60 % de la 
formulación del producto no está descrita, ello podría explicar por qué el TOC inicial 
























P25 0.0837 0.997 0.0040 0.973 
TiEt-450 0.0415 0.995 0.0036 0.982 
*  
rTOC,0 = kTOC; A partir del ajuste de los datos de [TOC] 0.4[TOC]0 
 
 
Figura 5.8 Evolución de la concentración de pirimetanil y TOC, y del pH durante la degradación 
de 20 mg L
-1
 de pirimetanil con los catalizadores TiEt-450 (abajo) y P25 (arriba) (Las líneas 
corresponden a los ajustes de los datos experimentales). 
En la figura 5.8 se muestra la evolución de la concentración del pirimetanil y TOC, 
así como la evaluación del pH a lo largo del tiempo de irradiación con los catalizadores 
P25 y TiEt-450. Como se puede observar, la eliminación del pirimentanil tiene lugar en 
torno a los 60 minutos en caso del TiO2 P25, mientras que fue necesario un t30w de 
alrededor de 100 minutos en el caso del TiEt-450, apuntando a que, como se puede 
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apreciar en los valores de las constantes de desaparición del primetanil, kprimetanil, 
mostrados en la tabla 5.7, la velocidad de degradación del pirimetanil es claramente 
superior en el caso del TiO2 comercial P25. Sin embargo, atendiendo a la evolución de la 
concentración del TOC, el tiempo de irradiación requerido para alcanzar la conversión 
máxima (XTOC(%) ≈ 85) fue muy similar (~375 min), y sorprendentemente, a diferencia de 
lo observado con la velocidad de desaparición del pirimetanil, la velocidad de desaparición 
del TOC resultó ser comparable para ambos catalizadores, que mostraron la misma 
eficiencia para degradar los productos intermedios generados durante la fotodegradación 
del pirimetanil. 
Por otro lado, el hecho de que la mineralización de la materia orgánica se produzca 
a un t30w mucho mayor que la desaparición del pesticida original, pone de manifiesto la 
importancia que tiene los intermedios generados durante la foto-oxidación del pirimetanil, 
donde la ruta de oxidación resulta compleja y está constituida por un elevado número de 
intermedios generados a lo largo del proceso foto-oxidativo [28,30], lo que explica que el 
tiempo necesario para mineralizar el carbono orgánico sea mayor que en los estudios de 
fotodegradación de fenol y DCA, analizados en los apartados anteriores. En este sentido, 
Agüera et al. [30], propusieron la ruta de oxidación del pirimetanil, identificando hasta 18 
compuestos entre los que destacan los derivados fenilo, derivados hidroxilados, derivados 
del pirimidil o derivados alifáticos, lo que da una idea de la complejidad del mecanismo de 
degradación fotocatalítico. Por otro lado, el hecho de que se haya podido observar una 
paralización de la mineralización de la materia orgánica al final de la reacción (t30w ≈ 300 
min), parece tener relación con la aparición de algún intermedio no degradable, que ha 
sido asociado a la aparición de derivados alifáticos generados durante la apertura del anillo 
aromático como acetilurea, acetamida o formamida, [30], y que resultan ser refractarios al 
tratamiento. No obstante, los dos catalizadores alcanzaron una elevada conversión de 
TOC, próxima al 85 %. 
5.2.2 Influencia de la matriz acuosa en la degradación fotocatalítica. 
El agua natural contiene distintos iones inorgánicos cuya abundancia depende de 
diversos factores como la localización geográfica, las características geológicas del terreno 
o el clima. En su mayoría, los contaminantes orgánicos están disueltos en matrices de 
agua natural, por lo tanto, para evaluar la eficiencia de la tecnología fotocatalítica en 
condiciones de operación reales, es preciso comprender cómo influye la presencia de 





inorgánicos presentes en el agua natural inhiben la reacción fotocatalítica debido a que 
éstos son adsorbidos en la superficie del TiO2 y a que, algunos de ellos, pueden actuar 
como “scavengers” al reaccionar con los huecos (h+) o con los radicales hidroxilo ( OH),  
compitiendo con las moléculas del contaminante por las especies oxidantes. Además, se 
debe tener en cuenta que la matriz acuosa puede afectar a la interacción entre el 
contaminante y la superficie del catalizador, modificar el pH del medio de reacción, y variar 
el estado de agregación del TiO2 [31].  
Por todo ello, y con el fin de analizar la influencia de la matriz acuosa en el proceso, 
en este apartado se abordará el estudio sistemático la actividad fotocatalítica con los 
catalizadores TiEt-450 y P25, comparando los resultados de fotodegradación de fenol, 
Ácido dicloroacético (DCA) y pirimetanil en agua destilada (AD), con los resultados en una 
matriz de agua natural (AN). Se debe señalar que las condiciones de operación empleados 
en este apartado son las mismas que las empleadas en el apartado anterior (tabla 5.4). 
En la tabla 5.8 se muestran los parámetros químicos medidos para las dos matrices 
de agua empleadas en este trabajo, agua destilada (AD) proveniente de la planta de 
destilación de la Plataforma Solar de Almería (PSA), y agua natural (AN), obtenida 
directamente de la red de abastecimiento. Asimismo, con fines comparativos se muestra la 
composición promedio de una matriz acuosa de uso doméstico y una matriz acuosa de 
agua del mar. 
Tabla 5.8 Parámetros químicos correspondiente a distintas matrices acuosas  
Parámetros 












pH 5.9 7.8 7-8 7.9-8.1 
TOC (mg L
-1
) ‹ 1 0-3 0-1 1-3 
Conductividad a 
20ºC (μS cm) 












































) n.d. 249.3 15-30 2425-3000 
*
 
Estimado a partir del contenido de Carbono Inorgánico (IC) 
n.d. No detectado 
(AD) Agua destilada; (AN) Agua Natural 
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En relación a la matriz acuosa natural utilizada, como se puede observar en la tabla 
5.8, cabe destacar que algunos parámetros químicos exceden los valores promedio de un 
agua de uso doméstico. En este sentido, y teniendo en cuenta la elevada conductividad 















. Estas características del agua natural podrían responder a la 
extraordinaria escasez de lluvias en el desierto de Tabernas (provincia de Almería), a la 
existencia de acuíferos carbonatados y a fenómenos de intrusión marina en las aguas 
subterráneas en la localización geográfica donde fueron realizados los experimentos [35]. 
5.2.2.1 Degradación fotocatalítica de Fenol en agua natural 
En la figura 5.9 se ha representado, para el catalizador P25 (izquierda) y TiEt-450 
(derecha), la evolución de la concentración de fenol y de TOC, así como la evolución del 
pH en función del tiempo normalizado de irradiación (t30W) en las dos matrices estudiadas, 
agua destilada (AD) y agua natural (AN). Por otro lado, en la tabla 5.9 se muestran las 
constantes aparentes de degradación para el fenol y el TOC determinadas a partir del 
ajuste de los datos experimentales. Como se puede apreciar, en los experimentos 
realizados con agua natural, la velocidad de desaparición de fenol y de TOC disminuye 
drásticamente en ambos casos de modo que, cuando se emplea la matriz de agua natural 
(AN), el tiempo de irradiación necesario eliminar el fenol se incrementa hasta ~4 veces 
respecto al t30w necesario al utilizar agua destilada (AD). En este sentido, numerosos 
trabajos han determinado que la mayoría de los iones constituyentes del agua natural 













 [31,36,37,38,39], si bien el efecto inhibitorio depende del pH, así como de la 
naturaleza del contaminante analizado [40]. 
Por tanto, en relación a los resultados obtenidos durante los ensayos de 
degradación de fenol con agua natural (AN), se puede concluir que la elevada 
concentración de iones inorgánicos juega un papel fuertemente inhibitorio del proceso 
fotocatalítico que puede ser explicado, por un lado, por la adsorción de los iones en la 
superficie del TiO2 que compiten con el fenol y los intermedios [41], y por el otro, por la 




 (detectados en concentraciones muy 
elevadas en la matriz de agua natural) de reaccionar con los huecos (h
+
) y los radicales 





proceso [31]. Por otro último, se pudo observar un ligero incremento del contenido de TOC 
inicial (~ 2 mg L
-1
) en los ensayos con la matriz AN, esta materia orgánica compite a su vez 
con el fenol y los intermedios generados por los radicales OH foto-generados. 
Tabla 5.9 Determinación de las constantes aparentes de velocidad para el Fenol y el TOC 
durante los ensayos de foto-oxidación en agua destilada (AD) y agua natural (AN) 



















P25 (AD) 0.0213 0.985 0.0063 0.998 
P25 (AN) 0.0046 0.993 0.0017 0.976 
TiEt-450 (AD) 0.0119 0.977 0.0031 0.984 
TiEt-450 (AN) 0.0018 0.997 0.0008 0.918 










Figura 5.9 Evolución de la concentración de fenol y TOC, y del pH durante la degradación de 
20 mg L
-1
 de fenol con los catalizadores TiEt-450 y P25 en agua destilada (AD) y agua natural 
(AN) (Las líneas corresponden a los ajustes de los datos experimentales). 
5.2.2.2 Degradación fotocatalítica de Ácido Dicloroacético (DCA) en Agua Natural sin 
carbonatos (ANsc) 
La fuerte inhibición observada en la degradación fotocatalítica del fenol con agua 
natural podría deberse, en gran medida, a la elevada concentración de especies CO3
2-




























































. Los carbonatos son considerados uno de los principales responsables de la 
ralentización del proceso, debido a que compiten con la materia orgánica reaccionando 
con los OH según el siguiente esquema (Ec.5.10-5.11) [42,43]: 
CO3
2-
 + OH → OH- + CO3
 - 
              (k = 3.9 10
8




)                  (5.10) 
HCO3
-




             (k = 8.5 10
6




)                  (5.11)                                              
Por este motivo, se planteó la eliminación de los carbonatos a la hora de realizar los 
experimentos de degradación de DCA y pirimetanil con agua natural. Para ello, se acidificó 
el agua natural con una pequeña cantidad de H2SO4 y se mantuvo en agitación durante 12 
h. El empleo de HCl fue descartado con el fin de evitar una fuente adicional de iones Cl
-
 
que pudieran reaccionar con los OH en medio ácido [44]. La eliminación de los carbonatos 
se pudo comprobar a través de la detección del Carbono Inorgánico Total (TIC), que 
disminuyó de 173 mg L
-1
 en el agua natural sin tratar a 5 mg L
-1
 tras la adición del ácido, 
obteniendo un valor final de pH de ~5.5-6.5 en el agua natural sin carbonatos (ANsc). 
En la figura 5.10 se ha representado, para el catalizador P25 (izquierda) y TiEt-450 
(derecha), la evolución de la concentración de DCA y de TOC, así como la evolución del 
pH en función del tiempo normalizado de irradiación (t30W) en las dos matrices estudiadas, 
agua destilada (AD) y agua natural sin carbonatos (ANsc). Asimismo, en la tabla 5.10 se 
muestran las constantes aparentes de degradación para el DCA y el TOC determinadas a 
partir del ajuste de los datos experimentales. 
A la vista de los resultados obtenidos, la inhibición del proceso de degradación del 
DCA cuando se emplea agua natural sin carbonatos (ANsc) es, aparentemente, del mismo 
orden que la producida en los experimentos de degradación de fenol con agua natural con 
carbonatos (AN). De este modo, si se compara el efecto inhibitorio al usar el agua natural 
como matriz acuosa, en el caso del fenol (apartado 5.2.2.1), la relación entre la constante 
de desaparición del fenol en agua destilada y la constante de desaparición en agua natural 
kFenol(AD)/kFenol(AN) fue ~4.6 y ~6.6 para el TiO2 P25 y el TiO2 TiEt-450, respectivamente; 
mientras que la relación entre las constantes de desaparición del DCA con agua destilada 
y agua natural sin carbonatos, kDCA(AD)/kDCA(ANsc), fue ~4.3 y ~4.8 para el P25 y TiEt-
450, respectivamente. De estos datos se puede concluir que, a pesar la eliminación de los 
carbonatos, la disminución del efecto inhibitorio fue casi despreciable en el caso del TiO2 





observada en los experimentos de fotodegradación del DCA con agua natural, a pesar de 
la eliminación de los carbonatos, podría tener estrecha relación con la naturaleza química 
del propio contaminante y el pH del medio de reacción. 
Tabla 5.10 Constantes aparentes de velocidad para el DCA y el TOC correspondientes a las 


















P25 (AD) 0.0363 0.990 0.0245 0.999 
P25 (ANsc) 0.0085 0.981 0.0067 0.991 
TiEt-450 (AD) 0.0237 0.972 0.0179 0.981 
TiEt-450 (ANsc) 0.0049 0.992 0.0047 0.994 
AD: Agua destilada;  ANsc: Agua natural sin carbonatos 









Figura 5.10 Evolución de la concentración de ácido dicloroacético (DCA) y TOC, y del pH 
durante la degradación de 129 mg L
-1
 de DCA con los catalizadores TiEt-450 y P25 en agua 
destilada (AD) y agua natural sin carbonatos (ANsc) (Las líneas corresponden a los ajustes de 
los datos experimentales) 
Como se puede ver en la figura 5.10, el pH durante los experimentos de degradación 
con agua destilada (AD) se mantuvo constante en valores en torno a 2.3-2.7, sin embargo, 
en el caso de las reacciones con agua natural sin carbonatos (ANsc), el pH inicial fue 
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considerablemente más elevado situándose en valores próximos a 6-6.5, y fue 
disminuyendo a medida que se producía la mineralización de la materia orgánica hasta 
valores de pH entre ~3.5-4. Habida cuenta que el DCA (CHCl2COO
-
) se encuentra 
disociado en el rango de pH observado (pKa = 1.26  [25]), y que la superficie del TiO2 está 
cargada positivamente a pH ácidos (pH ‹ pHPZC) [14,45],  parece lógico pensar que la 
degradación del DCA sea vea particularmente perjudicada cuando se emplea el agua 
natural ya que, a pesar de la eliminación de los carbonatos, el pH de reacción más elevado 
limita la interacción entre el DCA y la superficie del TiO2 perjudicando el acceso de las 
moléculas de DCA a la superficie. Por tanto se puede concluir que, en comparación con 
otros contaminantes no aniónicos, el efecto inhibitorio por la adsorción competitiva de los 
iones inorgánicos en el agua natural es especialmente perjudicial en el caso del DCA.  
5.2.2.3 Degradación fotocatalítica de Pirimetanil en Agua Natural sin carbonatos 
(ANsc) 
Por último, se llevó a cabo el estudio de degradación foto-oxidativa del pirimetanil en 
agua natural sin carbonatos (ANsc). En la figura 5.11 se ha representado, para el 
catalizador P25 (izquierda) y TiEt-450 (derecha), la evolución de la concentración de 
pirimetanil y del TOC, así como la evolución del pH en función del tiempo normalizado de 
irradiación (t30W) en las dos matrices estudiadas, agua destilada (AD) y agua natural sin 
carbonatos (ANsc). En la tabla 5.11 se muestran las constantes aparentes de degradación 
para el pirimetanil y el TOC determinadas a partir del ajuste de los datos experimentales.  
   En el caso del pirimetanil, se observado un comportamiento distinto al observado 
en los ensayos de degradación del fenol y del DCA con agua natural. En este sentido, la 
relación entre la constante de desaparición del pirimetanil en agua destilada y la constante 
de desaparición en agua natural, kPirimetanil(AD)/kpirimetanil(ANsc), es ~1.1 para los dos 
catalizadores estudiados, mientras que la relación entre las constantes de desaparición del 
TOC, kTOC(AD) /kTOC(ANsc), es ~1.1 y ~1.2 para el catalizador P25 y TiEt-450, 
respectivamente. Por lo tanto, la fotodegradación de pirimetanil en ambos catalizadores, 
ha dado lugar a una eficiencia similar con las dos matrices de agua estudiadas, agua 
destilada (AD) y agua natural sin carbonatos (ANsc), asimismo, y a diferencia del DCA, el 
pH no parece jugar un papel fundamental en la interacción entre el pirimetanil y la 





Finalmente, de los resultados de fotodegradación del pirimetanil con agua natural sin 
carbonatos, se puede concluir que el efecto inhibitorio de un agua natural de elevada 
dureza, como la utilizada en este trabajo, pueden ser solventado parcialmente mediante la 




, que son una de los principales limitaciones debido a que 
reaccionan con los radicales OH, disminuyendo la eficiencia del proceso fotocatalítico [44]. 
Tabla 5.11 Determinación de las constantes aparentes de velocidad para el pirimetanil y el 




















P25 (AD)* 0.0837 0.997 0.0040 0.979 
P25 (ANsc)** 0.0812 0.992 0.0036 0.968 
TiEt-450 (AD)* 0.0415 0.997 0.0037 0.982 
TiEt-450 (ANsc)** 0.0369 0.989 0.0032 0.982 
*  
rTOC,0 = kTOC; Ajuste de los datos de [TOC] 0.4[TOC]0 



























Figura 5.11 Evolución de la concentración de pirimetanil y TOC, y del pH durante la 
degradación de 20 mg L
-1
 de pirimetanil con los catalizadores TiEt-450 y P25 en agua destilada 
(AD) y agua natural sin carbonatos (ANsc) (Las líneas corresponden a los ajustes de los datos 
experimentales). 
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5.2.3 Degradación fotocatalítica de compuestos emergentes (CE)  
Entre los denominados contaminantes emergentes destaca la presencia de 
productos farmacológicos y hospitalarios, detectados tanto en los influentes como en los 
efluentes de las Estaciones Depuradoras de Aguas Residuales Urbanas (EDAR) en 
concentraciones del orden de μg∙L-1 a ng L-1. El origen de estos productos puede 
provenir el vertido directo durante del uso de los medicamentos, de las industria 
farmacéutica, usos veterinarios y particularmente, de efluentes de origen hospitalario 
[46,47,48]. Por otro lado, la emisión continuada de este tipo de productos, y su presencia 
ubicua, pone de manifiesto la escasa biodegradabilidad de este tipo de contaminantes. En 
este sentido, algunos de estos micro-contaminantes producen distintos efectos 
fisiológicos y farmacológicos en los seres vivos como la alteración del sistema 
endocrino (disruptores endocrinos), resistividad microbiológica [7,49] y bio-
acumulación en los organismo acuáticos [50]. Todos estos factores contribuyen a 
considerar el estudio de estos contaminantes emergentes como prioritario de 
investigación por Agencia de protección medioambiental de los Estados Unidos (EPA) 
[51]. 
En este contexto, la fotocatálisis heterogénea puede ser una buena alternativa 
para el tratamiento de estos contaminantes emergentes (CE), generalmente no 
biodegradables, debido a que la concentración de los CE se encuentra en el rango de los 
μg∙L-1, rango en el que la fotocatálisis heterogénea puede ser extraordinariamente 
competitiva. Por lo tanto, en este trabajo se plantea el estudio de la degradación de estos 
fármacos empleando los TiO2 P25 y TiEt-450 en suspensión, analizando la aplicación del 
proceso fotocatalítico heterogéneo como una alternativa competitiva alternativa a otros 
tratamientos como el proceso foto-fenton [52,53]. 
En este apartado, se estudiará la degradación mediante fotocatálisis 
heterogénea de una mezcla de micro-contaminantes emergentes que han sido 
detectados en el análisis de efluentes de distintitas plantas de tratamiento de aguas 
residuales [54,55]. Para ello se han seleccionado 5 fármacos: Carbamazepina 
(Anticonvulsivo), ibuprofeno (Antiinflamatorio), sulfametoxazol (Antibiótico 






En la tabla 5.12 se muestran las condiciones de operación empleadas en los 
ensayos de actividad llevados a cabo en el reactor CPC (PSA) modificado (VTOTAL=32 L, 
Virradiado=6.5 L). A este respecto, la velocidad de degradación de los contaminantes 
emergentes (CE) no permitió obtener un número de datos suficiente para el seguimiento 
de la reacción con la configuración inicial del reactor CPC (VTOTAL=32 L, Virradiado=22 L), 
Para solventar este problema se disminuyó la relación entre el volumen irradiado (VI) y el 
volumen total (VT) del reactor CPC (VI/VT ≈ 0.2), lo que permitió obtener un número 
suficiente de puntos experimentales para alcanzar un seguimiento adecuado de los CE.  



















P25 200 ~20 Nat* 32 6.5 500 
TiEt-450 500 ~20 Nat* 32 6.5 500 
* Suma total de la concentración de cada uno de los 5 contaminantes emergentes (CE) 
Se ha empleado una concentración inicial de 100 μg∙L-1 para cada uno de los 
fármacos estudiados, de este modo, la suma total de las concentraciones de cada uno de 
los 5 CE ha sido 500 μg∙L-1: (∑[CE]0= 500 µg.L
-1
). Esta concentración, como señalan 
Klamerth et al. [44], es lo suficiente baja como para que la suma de concentraciones de 
todos los fármacos se asemeje a la encontrada en un efluente real, en los que la incidencia 




, y lo suficiente elevada como para 
determinar la concentración de los CE mediante técnicas analíticas más o menos 
convencionales. 
5.2.3.1 Degradación fotocatalítica de contaminantes emergentes en agua destilada 
(AD) 
En primer lugar, se llevó a cabo la degradación fotocatalítica de la mezcla de 
fármacos seleccionada con el TiO2 P25 y TiEt-450 en agua destilada. En las figuras 5.12 
(P25) y 5.13 (TiEt-450), se muestra la evolución de la concentración de cada uno de los 
contaminantes emergentes y de la suma de las concentraciones de todos ellos (∑[CE]) en 
función del tiempo de irradiación (t30w). Asimismo, la tabla 5.13, se recogen las constantes 
aparentes de velocidad de degradación estimadas a partir de los datos experimentales de 
cada uno de los fármacos.   
La velocidad de degradación de los fármacos estudiados fue similar en los dos 
catalizadores (tabla 5.13). En este sentido, se pudo observar una mayor velocidad 
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degradación de la ofloxacina y flumequina, de modo que, la degradación completa de 
estos dos fármacos se alcanzó prácticamente a los 5 minutos de tiempo de irradiación (t30w 
= 5 min). La velocidad de desaparición del ibuprofeno fue ligeramente menor, requiriendo 
un t30w de ~5-7 min, mientras que la velocidad observada para el sulfametoxazol y la 
carbamazepina fue mucho menor, por lo que fue necesario un t30w de entre 20 y 30 min 
para alcanzar concentraciones cercanas a su límite de detección. Por lo tanto, se puede 
resumir la velocidad de degradación de los microcontaminantes según el siguiente orden: 
Ofloxacina ≈ Flumequina › Ibuprofeno ›› Sulfametoxazol ≈  Carbamazepina. 
Tabla 5.13 Determinación de las constantes aparentes de degradación de los contaminantes 

















Ofloxacina t30w ‹ 5 min* - t30w ‹ 5 min* - 
Sulfametoxazol 0.170 0.995 0.095 0.994 
Carbamazepina 0.124 0.992 0.077 0.995 
Flumequina t30w ‹ 5 min* - t30w ‹ 5 min* - 
Ibuprofeno 0.355 0.976 0.321 0.998 
* t30w ‹ 5 min: Tiempo de irradiación necesario para la degradación del contaminante menor de 
5 min 
Al analizar comparativamente los dos catalizadores (P25 y TiE-450) se pudo 
observar que las constantes aparentes de velocidad para los contaminantes emergentes 
estudiados fueron ligeramente más pequeñas para el TiEt-450. En este sentido, si se 
observa la evolución de la suma de los CE (∑[CE]) en ambas reacciones (figuras 5.12 y 
5.13), el tiempo requerido para la eliminación de los CE, al menos hasta valores cercanos 
al límite de detección de los microcontaminantes, fue de ~22 y ~28 min para el P25 y el 
TiEt-450, respectivamente. 
Los resultados con el TiO2 P25 y TiEt-450 demuestran que la fotocatálisis 
heterogénea es una prometedora tecnología capaz de eliminar una mezcla de 500 µg.L
-1 
de contaminantes emergentes a escala planta piloto, en tiempos de irradiación de 






Figura 5.12 Evolución de la concentración de los contaminantes emergentes y de la suma de 
las concentraciones de todos ellos (∑[CE]) con el TiO2 P25 en agua destilada (AD) 
 
 Figura 5.13 Evolución de la concentración de los contaminantes emergentes y de la suma de 
las concentraciones de todos ellos (∑[CE]) con el TiO2 TiEt-450 en agua destilada (AD) 
5.2.3.2 Degradación fotocatalítica de contaminantes emergentes en agua natural sin 
carbonatos (ANsc) 
Los contaminantes emergentes pueden encontrarse en efluentes hospitalarios, 
efluentes de plantas de tratamiento de aguas residuales (EDAR) o efluentes de uso 
doméstico y, como se ha discutido en el apartado 5.2.2 de este capítulo, es previsible que 
los CE se encuentren disueltos junto con los distintos iones inorgánicos que componen en 
el agua natural. Para evaluar este efecto, en este apartado se ha llevado a cabo un estudio 
de la actividad fotocatalítica con los catalizadores TiEt-450 y P25, comparando los 
resultados de degradación de la mezcla de contaminantes emergentes (CE) en agua 
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destilada (AD) con los obtenidos con la matriz acuosa natural (AN), cuya caracterización 
química aparece reflejada en la tabla 5.8 del apartado 5.2.2.  
Por otro lado, como se ha podido concluir en el apartado anterior, la elevada 




) del agua natural empleada, puede ser una de 
las principales causas que limitan la eficiencia de la reacción fotocatalítica ya que, estas 
especies compiten con los contaminantes orgánicos en la reacción por los OH [42,43]. Por 
este motivo, en este caso, también se decidió acidificar el agua natural con una pequeña 
cantidad de H2SO4 para eliminar los carbonatos, comprobando la disminución del 
contenido carbono inorgánico tras el pre-tratamiento con ácido (TIC ‹ 5 mg L-1). 
Los resultados con agua natural sin carbonatos se han representado en las figuras 
5.14 (P25) y 5.15 (TiEt-450), donde se muestra la evolución de la concentración de cada 
uno de los contaminantes emergentes y la suma de las concentraciones de todos ellos 
(∑[CE]) en función del tiempo de irradiación (t30w). Asimismo, la tabla 5.14, se recogen las 
constates aparentes de velocidad de degradación estimadas a partir de los datos 
experimentales de cada uno de los contaminantes emergentes.   
Tabla 5.14 Determinación de las constantes aparentes de degradación de los contaminantes 

















Ofloxacina 0.519 0.985 0.210 0.999 
Sulfametoxazol 0.185 0.984 0.061 0.997 
Carbamazepina 0.089 0.971 0.043 0.999 
Flumequina 0.171 0.965 0.081 0.996 
Ibuprofeno 0.081 0.995 0.040 0.985 
En relación a la velocidad de degradación de los CE, se puede observar cambios 
significativos si se compara su comportamiento con los resultados con agua destilada. En 
primer lugar, las constantes aparentes de velocidad muestran, en ambos catalizadores, 
una disminución importante de la velocidad de degradación en prácticamente todos los 
casos. En segundo lugar, no todos los compuestos estudiados se vieron afectados de igual 
modo, en este sentido, se observó una disminución de la velocidad de degradación de la 
ofloxacina, flumequina y el ibuprofeno, mientras que la degradación de la carbamazepina, 
y en especial, en el caso del sulfametoxazol la inhibición fue mucho menor. Por tanto, y a 





degradación de los contaminantes emergentes según el siguiente orden: Ofloxacina › 
Flumequina ≈ Sulfametoxazol › Carbamazepina ≈ Ibuprofeno.  
 
Figura 5.14 Evolución de la concentración de los contaminantes emergentes y de la suma de 
las concentraciones de todos ellos (∑[CE]) con el TiO2 P25 en agua natural sin carbonatos 
(ANsc) 
 
Figura 5.15 Evolución de la concentración de los contaminantes emergentes y de la suma de 
las concentraciones de todos ellos (∑[CE]) con el TiO2 P25 en agua natural sin carbonatos 
(ANsc) 
Al analizar comparativamente los dos catalizadores (P25 y TiEt-450), se pudo 
observar que las constantes aparentes de velocidad para los contaminantes emergentes 
estudiados fueron superiores en el caso del catalizador comercial P25, no obstante, si se 
observa la evolución de la suma de los CE (∑[CE]) en ambas reacciones (figuras 5.14 y 
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5.15), el tiempo requerido para su eliminación, al menos hasta valores cercanos al límite 
de detección de los CE, fue de ~25 y ~35 min para el P25 y el TiEt-450, respectivamente.  
De los resultados obtenidos, se puede concluir que la eliminación de los carbonatos 
ha permitido limitar el efecto adverso provocado al emplear el agua natural como matriz 
acuosa. Por lo tanto, los experimentos han demostrado que la mezcla de contaminantes 
emergentes de 500 μg∙L-1, puede ser eficientemente tratada mediante fotocatálisis 
heterogénea en un agua natural con una elevada carga de iones inorgánicos, de manera 
que, el proceso a escala planta piloto consiguió disminuir las concentraciones de los CE 
estudiados (carbamazepina, ibuprofeno, sulfametoxazol, ofloxacin, flumequina) hasta 
valores cercanos a su límite de detección, requiriendo para ello, tiempos de irradiación 
muy bajos (t30w ‹ 1h) con los dos catalizadores estudiados, el TiO2 P25 y TiO2 TiEt-450. 
5.3 Separación catalizador-suspensión: Estudio de la 
sedimentación en los TiO2 
Uno de los principales retos para que la fotocatálisis heterogénea sea aplicable a 
gran escala es el desarrollo metodologías que permitan la separación y reutilización del 
catalizador tras el tratamiento foto-oxidativo. Una interesante solución para evitar la 
implementación de un post-tratamiento consiste en inmovilizar el TiO2 en un soporte, sin 
embargo, la inmovilización de la fase activa dificulta en gran medida el acceso de la 
radiación a la superficie del catalizador, complica el diseño del reactor y limita la 
transferencia de materia [56], además, normalmente se produce una pérdida de estabilidad 
en la unión soporte-TiO2 a lo largo de ciclos sucesivos  [57]. Por todo ello, otras estrategias 
persiguen el desarrollo de post-tratamientos de separación sólido-líquido, u operaciones 
integradas para separar el catalizador del efluente tratado (decantación, filtración, 
membranas…). 
Una vez estudiadas las aplicaciones fotocatalíticas en reactores CPC, en esta 
sección, se analizará la eficiencia de la separación del sólido catalítico en suspensión 
mediante el procedimiento de sedimentación propuesto por Fernández-Ibáñez et al. 
[11,58]. Este método es una interesante alternativa, sencilla y barata, aplicable a gran 
escala [11]. En dicho procedimiento, los autores plantean un aumento de la velocidad de 
sedimentación mediante la reducción del potencial zeta en el TiO2 a través del ajuste del 





Por tanto, en este apartado, se determinará el punto de carga cero (PZC) de los TiO2 
estudiados, el TiO2 P25 y TiEt-450, y en segundo lugar se analizará la relación existente 
las propiedades físico-químicas de los catalizadores (tamaño de partícula de 
hidrodinámico, PZC,…) y la velocidad de sedimentación en función del pH de la 
suspensión.  
5.3.1 Determinación del punto de carga cero (PZC) 





, de modo que cuando el pH es inferior al punto de carga cero (pH < pHpzc), la 
superficie catalítica está cargada positivamente (-TiOH
2+ 
> -TiOH), mientras que cuando el 
pH de la disolución es superior al PZC (pH > pHpzc) lo está negativamente (-TiO
-
 > -TiOH) 
[59]. De acuerdo con lo anterior, la modificación del pH permitirá alterar el entorno de las 
partículas del TiO2, aumentando o disminuyendo el potencial zeta (potencial entre la capa 
difusa y la capa de Stern) [60]. El PZC se define como el pH en el que el potencial zeta es 
cero, situación en la que la concentración de cargas positivas y negativas en la superficie 
del TiO2 se iguala y la repulsión entre las partículas de TiO2 se minimiza. 
 
Figura 5.16 Potencial zeta de los TiO2 P25 y TiEt-450 en función del pH de la suspensión.  
El PZC de los catalizadores estudiados fue determinado mediante medidas de la 
movilidad electroforética, los resultados aparecen reflejados en la figura 5.16. Como se 
puede observar, a medida que se aumenta el pH de la suspensión el potencial zeta 
decrece de valores positivos a negativos, indicando que la superficie con carga positiva 
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pasa a estar cargada negativamente. Además, el pH donde el potencial se hace cero, 
PZC, indica la situación en la que las cargas positivas y negativas están en equilibrio, y por 
tanto, en que la interacción de las partículas es mayor.  
De los resultados obtenidos se puede concluir que, para los TiO2 estudiados, el 
pHPZC es prácticamente idéntico situándose en valores de ~6.8 y ~7.1 para el P25 y el 
TiEt-450, respectivamente. Por tanto, se puede prever que, para ambos catalizadores, la 
sedimentación del material se verá favorecida a pH neutro, situación en la que aumentará 
el estado de agregación (mayor tamaño de partícula hidrodinámico).  
5.3.2 Estudios de sedimentación 
A continuación se describirán los resultados de los experimentos de sedimentación a 
escala de laboratorio con el catalizador P25 y TiET-450. De este modo, se estudiará la 
estabilidad de las suspensiones en ambos catalizadores en función del pH, y se analizará 
en particular, la influencia de las propiedades físico-químicas de los TiO2 TiEt-450 y P25 
en el proceso de sedimentación. El objetivo es conocer en mayor medida la eficiencia 
operacional de ambos catalizadores, y profundizar en los aspectos relacionados con la 
recuperación del catalizador en las aplicaciones fotocatalíticas. 
La concentración de TiO2 empleada en los ensayos de sedimentación fue 200 mg L
-1
 
y 500 mg L
-1
 para los catalizadores P25 y TiEt-450, respectivamente (concentración 
correspondiente a los estudios de actividad fotocatalítica). En primer lugar, se prepararon y 
estabilizaron las suspensiones al pH seleccionado en una probeta de 1 L de volumen (h= 
35 cm, øINT= 6 cm), y se determinó la evolución de la absorbancia a 800 nm de diferentes 
alícuotas a una altura correspondiente a 0.2 L (h=7 cm) (ver apartado 2.4 y figura 2.11). Es 
conveniente señalar que la absorbancia a 800 nm en la suspensión es directamente 
proporcional a la concentración de TiO2 (siempre que el tamaño de partícula hidrodinámico 
se mantenga invariable), y corresponde a la extinción de la luz debido exclusivamente a 
fenómenos de dispersión. Por otra parte, los ensayos de sedimentación fueron realizados 
a pH básico (pH= 9); pH ácido (pH= 3); pH natural (correspondiente la pH al que da lugar 
la suspensión sin ajustar pH= ~5.8), y al pH correspondiente al punto de carga cero de los 
dos catalizadores (pH= ~7). 
En la figura 5.16 se muestra, para los catalizadores de TiO2 P25 y TiEt-450, los 





de sedimentación es mucho mayor a valores de pH correspondientes al punto de carga 
cero (PZC). Estos resultados confirman las medidas de movilidad electroforética, y 
apuntan a un aumento de la agregación de las partículas de los TiO2 a pH 7, que es 









Figura 5.16 Evolución de la absorbancia a 800 nm durante los ensayos de sedimentación con 
el TiO2 P25 (izquierda) y TiEt-450 (derecha) ([P25]=  200 mg L
-1
; [TiEt-450]= 500 mg L
-1
) 
Más específicamente, en el caso del TiO2 P25 se puede observar que la suspensión 
coloidal es estable a valores de pH muy alejados del PZC. En este sentido, una 
suspensión coloidal es estable si las partículas de catalizador son muy pequeñas y están 
sometidas a movimientos Brownianos, o al encontrarse en un equilibrio entre el flujo de 
sedimentación (debido a la fuerza gravitatoria) y un flujo difusivo en sentido contrario 
(debido al gradiente de concentración). Sin embargo, a pH 7, el aumento del estado de 
agregación da lugar a un mayor tamaño de partícula en suspensión que rompe el 
equilibrio, y propicia la sedimentación del material. Por otra parte, aunque la velocidad de 
sedimentación del TiO2 TiEt-450 es mayor a pH 7, los resultados obtenidos señalan que a 
valores alejados del PZC la suspensión tampoco es estable, por lo que la velocidad de 
sedimentación es mucho mayor que en el caso del TiO2 P25.  
En este sentido, el comportamiento de los TiO2 en la sedimentación parece tener 
una estrecha relación con sus propiedades intrínsecas. El hecho de que la sedimentación 
se vea fuertemente influida por el pH del medio en el caso del TiO2 P25, podría ser 
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explicado por su morfología, que se caracteriza por agregados de nanocristales poco 
compactos que dan lugar a un tamaño hidrodinámico pequeño. Por tanto, en este caso, 
sólo ajustando el pH al valor del PZC se consigue la compactación de estos agregados y 
una sedimentación significativa del material.  
Por el contrario, el TiO2 TiEt-450, como se puede observar en su correspondiente 
micrografía TEM (figura 5.17), está formado por agregados cristalinos densamente 
compactos que dan lugar a partículas esféricas muy homogéneas, además, estos 
agregados parecen mantener su morfología en la suspensión, y dan lugar a una 
distribución homogénea del tamaño medio de partícula hidrodinámico centrada en ~3 μm 
(ver figura 5.17). Todo ello parece señalar que las partículas esféricas observadas por 
TEM, formadas por cristales densamente compactos, son agregados estables intrínsecos 
al material, y mantienen su tamaño de partícula es suspensión a distintos pHs. Ello 





Figura 5.17 Distribución del tamaño de partícula hidrodinámico a pH natural y micrografías 





































Figura 5.18 Evolución de la absorbancia a 800 nm durante los ensayos de sedimentación con 






Finalmente, en la figura 5.18 se recogen los ensayos de sedimentación a pH natural 
y pH 7 para los catalizadores de TiO2 P25 y TiEt-450. Como se puede observar, la 
sedimentación sin ajuste del pH no es posible para el TiO2 P25, mientras que en el caso 
del TiEt-450, el tiempo necesario para disminuir la concentración de TiO2 un 80 % es ~8 h. 
En cuanto a la sedimentación a pH 7, correspondiente al PZC, la reducción de la 
concentración  del TiO2 en un 80 %  requiere entre ~5-6 y ~2-3 h para el TiO2 P25 y TiEt-
450 respectivamente. 
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Finalmente, en este capítulo se recogen las 
conclusiones más relevantes extraídas de los resultados 



































Los resultados presentados en este trabajo han dado lugar a los siguientes 
conclusiones: 
De la relación entre la concentración de TiO2, las medidas de reflectancia difusa, la 
actividad fotocatalítica y el estado de agregación del catalizador en suspensión, se puede 
concluir que: 
1. El sistema de TiO2 nanoestructurado menos agregado (P25 Aeroxide de Evonik-
Degussa), alcanza un óptimo en la velocidad de fotodegradación a concentraciones más 
bajas de catalizador, hecho que puede ser explicado por una mayor dispersión de la 
radiación producida por el mayor número de partículas de pequeño tamaño en suspensión. 
Por el contrario, el sistema más agregado (P25/20 VP Aeroperl de Evonik-Degussa) 
alcanza un óptimo en la velocidad de degradación a cargas más altas de catalizador 
debido a la menor dispersión de la radiación, provocada por un número menor de 
partículas de mayor tamaño en la suspensión. 
En relación al estudio comparativo de los catalizadores sintetizados mediante 
metodologías sol-gel, cabe destacar que:  
2. La mayor eficiencia fotocatalítica alcanzada para cada una de las series de 
catalizadores preparados mediante métodologías sol-gel puede ser explicada por el 
empleo de una temperatura de calcinación óptima, que corresponde a un balance 
adecuado entre las propiedades estructurales (tamaño cristal, fase cristalina,…), las 
propiedades texturales (área superficial, porosidad…) y superficiales (acidez, 
concentración de grupos hidroxilo…).  
3. La mayor eficiencia fotocatalítica observada en la serie TiEt, parece estar 
relacionada con un menor tamaño de partícula hidrodinámico en comparación al 
encontrado en las otras series sintetizadas, lo que favorece por un lado el acceso de los 
reactantes a la superficie del catalizador, y por otro, la absorción de la luz. 
4. El catalizador TiO2 TiEt-450, preparado mediante sol-gel con control de la 
hidrólisis del alcóxido de titanio en medio alcohólico en presencia de KCl, fue el más 
eficiente de todas las series sintetizadas por sol-gel. Este catalizador presentó un área 




, y está constituido por nanopartículas cristalinas de anatasa de 15 
nm densamente compactadas, que conforman partículas secundarias esféricas dispersas 




meso y macroporos. La mayor eficiencia de este catalizador parece estar relacionada con 
una distribución del tamaño de partícula hidrodinámico en suspensión menor (~3 μm) que 
la del resto de los catalizadores sintetizados. Además, la transferencia de las cargas foto-
generadas a través de los contactos entre los cristales de anatasa densamente agregados 
podría verse favorecida, originando así una mayor eficiencia fotocatalítica.  
Del estudio del papel que juegan las caras cristalinas expuestas en distintos 
nanocristales de anatasa preparados mediante la metodología solvotermal, se puede 
destacar que: 
5. La dinámica de las cargas foto-generadas en el proceso y la actividad 
fotocatalítica están muy influenciadas por la exposición de las distintas caras cristalinas en 
los nanocristales de anatasa, más específicamente, la estabilización de las cargas foto-
generadas podría sugerir que las caras {001} proveen sitios de oxidación y juegan un 
papel fundamental en el proceso, mientras que las caras {101} de la anatasa aportan, en 
mayor medida, sitios de reducción y juegan un papel indirecto en el proceso foto-oxidativo. 
6. La morfología cristalina observada en los nanocristales romboédricos truncados 
(NR), caracterizados por un porcentaje mayor de superficie asociada a las caras {001}, 




 favoreciendo así el 
rendimiento final del proceso fotocatalítico. 
En relación a los estudios de fotocatálisis solar aplicada a escala de planta piloto en 
foto-reactores captadores parabólicos compuestos (CPC), se puede concluir que: 
7. La concentración óptima de catalizador en dichos reactores CPC depende del 
tamaño en suspensión de las partículas de TiO2. En este sentido, se pudo comprobar que 
a medida que aumentaba el tamaño de partícula hidrodinámico de los mismos, el óptimo 
de la concentración de catalizador también aumentaba. Estos resultados confirman los 
estudios obtenidos a escala de laboratorio, que demostraron que los sistemas catalíticos 
menos agregados presentaban un óptimo de actividad fotocatalítica a concentraciones 
más bajas de catalizador. 
8. De los estudios de actividad fotocatalítica llevados a cabo con una matriz de agua 
natural, se puede concluir que una elevada concentración de iones inorgánicos inhibe el 
proceso fotocatalítico, lo cual puede ser explicado, por un lado, por la mayor adsorción de 




participan en el proceso (contaminantes, intermedios u oxidantes), y por otro, por la 




 (detectados en concentraciones muy 
elevadas en la matriz de agua natural) de reaccionar con los huecos (h
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) y los radicales 
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9. Se puede destacar que el tratamiento fotocatalítico de una mezcla compleja de 
pesticidas dio lugar a la completa degradación de los contaminantes originales, y a un 
elevado grado de mineralización de la materia orgánica, hecho que demuestra una buena 
eficacia del tratamiento fotocatalítico aplicado a mezclas de contaminantes con bajas 
cargas de carbono orgánico total.  
10. Por otro lado, los estudios de degradación de la mezcla de contaminantes 
emergentes estudiada indican que el proceso fotocatalítico solar es una alternativa muy 
competitiva para el tratamiento de este tipo de micro-contaminantes (μg·L-1). En este 
sentido, los catalizadores dieron lugar a la completa degradación de la mezcla de fármacos 
estudiada (carbamazepina, ibuprofeno, sulfametoxazol, ofloxacin, flumequina) en una 
matriz de agua natural con una elevada concentración de iones inorgánicos, requiriendo 
para ello tiempos de irradiación solar significativamente cortos (t30w ‹ 1h).  
Finalmente en relación al comportamiento fotocatalítico de los dos catalizadores de 
óxido de titanio estudiados (TiO2 comercial P25 de Evonik-Degussa, y TiEt-450 sintetizado 
en el laboratorio) en fotocatálisis solar se puede concluir que: 
11. En primer lugar, aunque el catalizador P25 dio lugar a mejores resultados en la 
fotodegradación de mezclas de pesticidas, fenol y ácido dicloroacético; en la 
mineralización del pirimetanil, y especialmente en el tratamiento de mezclas de 
contaminantes emergentes ambos catalizadores presentaron fotoeficiencias muy similares. 
12. Los mejores resultados obtenidos en la operación de sedimentación a valores de 
pH cercanos al punto isoeléctrico con el catalizador TiO2 TiEt-450, así como la posibilidad 
de recuperar este catalizador al pH natural de reacción, permiten prever una mayor 
eficiencia en la aplicación real de la fotocatálisis solar al tratamiento de mezclas 









The results presented in this work support the following conclusions: 
From the relationship between TiO2 catalyst concentration, diffuse reflectance 
measurements, photocatalytic activity and aggregation of titania particles in aqueous 
suspensions, it can be concluded that: 
1. Less aggregated nanostructured TiO2 system (commercial TiO2 P25 catalyst from 
Evonik-Degussa), attained an optimal fotodegradation rate at lower catalyst concentrations. 
This fact could be explained as a consequence of higher light scattering provoked by higher 
number of smaller particle sizes in aqueous suspensions. On the contrary, more 
aggregated nanostructured TiO2 system (P25/20 VP Aeroperl catalyst from Evonik-
Degussa) reached an optimal photodegradation rate at higher catalyst concentrations, as a 
consequence of lower light scattering caused by the presence of lower number of bigger 
hydrodynamic particle size in aqueous suspensions.  
From the comparative study of the catalysts synthesized by different sol-gel methods, it can 
be emphasized that: 
2. The higher photoefficiencies achieved by the sol-gel synthesized catalysts can be 
explained by the application of an optimal heat-treatment which correspond to an adequate 
balance among their structural properties (crystal phases, mean crystal size, ..), textural 
properties (surface area, porosity…), and surface properties (surface acidity, hydroxyl 
groups concentration, …). 
3. The higher photocatalytic efficiency observed in TiEt series, seems to be related to a 
lower hydrodynamic particle size in comparison to that found in the other synthesized 
series, favoring the access of reactants to catalyst surface and, on the other hand, 
promoting the absorption of light. 
4. The titania catalyst TiEt-450, obtained by sol-gel method controlling the hydrolysis 
of titanium alkoxide in alcoholic medium in presence of KCl, has presented the best photo-





constituted by anatase crystal nanoparticles densely packed, which conform secondary 
spherical particles with very uniform sizes that give place to a well-defined porosity 
distribution in the range of meso and macropores. The greater efficiency of the catalyst 




synthesized catalysts. In addition, interparticle photo-generated charges transfer between 
the anatase crystals might be favored. 
 
From the study of the role that the exposed crystal faces plays in different anatase 
crystal morphologies, prepared by the solvotermal method, it can be highlight that: 
5. The dynamics of photo-generated charges in the process and the photocatalytic 
activity are strongly influenced by the exposition of the different crystal faces in the anatase 
nanocrystals, more specifically, the stabilization of photo-generated charges could suggest 
that the {001} faces provide oxidation sites and play a critical role in the process, while the 
{101} anatase faces provide, to a greater extent, reduction sites and play an indirect role in 
the photo-oxidative process.  
6. The crystal morphology identified in the rhombic truncated decahedral 
nanocrystals, NR, characterized by a higher percentage of surface associated with the 




 couple favoring 
the final yield of the photocatalytic process.  
In relation to the studies of solar photocatalysis applied to pilot plant scale in 
compound parabolic collectors (CPC) photoreactors, it can be concluded that: 
7. The optimum concentration of catalyst in CPC reactors depends on the TiO2 
suspension particles size. In this sense, an increase of the optimal catalyst concentration 
could be verified as hydrodynamic particle size increased. These results confirm the 
laboratory studies, which showed that less aggregated catalytic systems showed an 
optimal photocatalytic activity at lower catalyst concentrations. 
8. From the photocatalytic activity studies carried out with tap water, it can be 
concluded that a high concentration of inorganic ions inhibited the photocatalytic process, 
which can be explained, on the one hand, by greater adsorption of ions on the surface of 
the TiO2 that compete with the adsorption of molecules involved in the process (pollutants, 
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9. Photocatalytic treatment of a pesticide complex mixture showed a completed 
disappearance of original pollutants and a high degree of mineralization. This fact proves a 
good efficiency of this treatment applied to a pesticides mixture with low charges of total 
organic carbon. 
10. On the other hand, photodegradation studies of this emerging contaminants 
mixture have showed that solar photocatalytic process is a promising alternative for this 
type of micro pollutants treatment (μg·L-1). In this context, the studied catalysts gave place 
to the complete photodegradation of the studied pharmaceutical mixture (carbamezapine, 
ibuprofen, sulfamethoxazol, ofloxacine, flumequine) in a natural water matrix, with a high 
concentration of inorganic ions  at certainly very short irradiation times (t30w ‹ 1h). 
Finally, about the photocatalytic behavior of both titania catalysts (comercial P25 Evonik-
Degussa TiO2 and laboratory synthesized TiEt-450) applied to solar photocatalysis can be 
concluded that:  
11. First, though P25 catalyst showed better results in pesticides mixture, phenol and 
dichloroacetic acid photodegradation, both catalysts showed similar photoefficiencies in 
pyrimethanil mineralization and, specially, in the treatment of emerging contaminants 
mixtures. 
12. The best results obtained in the sedimentation process at pH closed to PZC values 
obtained with TiEt-450 catalyst, and the possibility to recover this catalyst at natural pH in 
reaction conditions, makes possible to predict an improved behavior in the application of 
solar photocatalysis of real diluted mixtures of emerging contaminants.  
 
 
